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Ce travail a pour objectif la mise en place d'un procédé de phytostabilisation sur un 
ancien site industriel, la Vieille Usine d'Auzon (43, France). La caractérisation pédochimique 
du site atelier a révélé une pollution polymétallique par l'As, Pb, Sb, Cd et Cu. L'As, de par sa 
concentration totale et sa biodisponibilité dans le sol, est considéré comme le polluant le plus 
présent et le plus toxique. L'étude floristique réalisée sur le site a relevé une flore métallicole 
dominée par des pseudométallophytes électives telles que Agrostis capillaris, Equisetum 
arvense, ou les Euphorbiacées. De manière générale, la majorité des espèces présentes sur la 
friche industrielle a accumulé de très faibles quantités de polluants (As, Pb) dans ces parties 
aériennes. Dans un deuxième temps, les travaux ont porté sur les effets induits par les ETM au 
niveau physiologique et biochimique chez des modèles végétaux, Agrostis capillaris, 
Solanum nigrum, Vicia faba et Cannabis sativa. Ces données ont mis en évidence la 
sensibilité de V. faba et la tolérance de S. nigrum à la pollution aux ETM, un maintien de 
l'activité physiologique mais un ralentissement de la croissance de C. sativa sur sol pollué et 
une tolérance adaptative d'A. capillaris à la pollution du sol. Par ailleurs, une culture en 
hydroponie de S. nigrum et V. faba en présence d'As inorganique, arsénite et arséniate, à 
différentes concentrations a permis de mettre en évidence deux effets de l'As. Celui-ci a 
provoqué une altération de la structure et du fonctionnement des PSII, plus sensibles à 
l'As(III), et, une inhibition de l'activité oxygénase et carboxylase de la Rubisco, cible 
privilégiée de l'As(V). Enfin, ces résultats ont été utilisés dans le cadre de l'expérimentation in 
situ pour la validation d'un procédé de phytostabilisation sur la friche industrielle d'Auzon. 
Les effets de la combinaison d'une association d'espèces prairiales et d'un amendement de 
grenaille de fer zérovalent ou/et de compost ont pu être caractérisés. L'ajout de grenaille de fer 
au sol complété par un apport de compost a accentué la réduction de la disponibilité de l'As et 
dans une moindre mesure de Sb. De plus, il a permis d'enrichir le sol en élément minéraux et 
organiques et a ainsi facilité l'implantation d'un couvert végétal constitué d'espèces végétales 
à phénotype d'exclusion. Cette expérience in-situ a donc permis de mettre en avant la 
faisabilité d'un procédé de phytostabilisation dans la dépollution et la revalorisation de sites 
industriels. 
 









 This work aims to the establishment of a phytostabilization process on an old 
industrial site, "La Vieille Usine" in Auzon (43, France). The pedochemical characterization 
revealed a polymetallic pollution by As, Pb, Sb, Cd, Cu. The As, by its total content and its 
bioavailability, is considered as the most concentrated and toxic. A floristic study noted a 
metallicolous flora dominated by elective pseudometallophyte species such as Agrostis 
capillaris, the dominant specie, Equisetum arvense, or Euphorbiaceae. Broadly speaking, the 
majority of species on the industrial site has accumulated very low amounts of pollutants (As, 
Pb) in these shoots. To better understand the trace element effects on different plants, Agrostis 
capillaris, Solanum nigrum, Cannabis sativa and Vicia faba were grown on the Auzon’s soil 
under controlled conditions. These data highlighted (i) the sensitivity of V. faba and the 
tolerance of S. nigrum to trace element pollution; (ii) for C. sativa, the maintenance of its 
physiological activity but a slowdown of its growth; (iii) the adaptative tolerance of A. 
capillaris to soil pollution. In addition, a hydroponics culture of S. nigrum and V. faba in the 
presence of different concentrations and different oxidation degrees (arsenite and arsenate) of 
inorganic As allowed to identify two main effects of As at physiological and biochemical 
level. First, it alters the structure and function of PSII, which seems more sensitive to As(III), 
and, secondly, it inhibits the carboxylase and oxygenase activities of Rubisco, the main target 
of As(V). These data were then used to conduct an in-situ experiment based on a 
phytostabilization process on the industrial wasteland of Auzon. The effects of the 
combination of an grassland species association with a zerovalent iron shot and/or compost 
amendment were characterized. The addition of iron shot on the soil completed with compost 
decreased the available fraction of As and to a lesser extent Sb. Moreover, the amendments 
allowed to enrich the soil with mineral and organic elements and to facilitate the 
establishment of vegetal cover composed by tolerant plants with an exclusion phenotype. This 
in-situ experience enabled to highlight the feasibility of a phytostabilization method in the 
depollution of industrial sites as in their enhancement. 
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 Les activités anthropiques (industrielles, minières et agricoles), qui se sont intensifiées 
au cours du siècle dernier, ont entraîné une accumulation de certains Eléments Traces 
Métalliques et métalloïdes (ETM). Ceux-ci sont responsables d'une altération de la qualité des 
sols, du fonctionnement des écosystèmes et de la qualité des eaux souterraines dans certaines 
zones (Citeau, 2008). De plus, contrairement aux composés organiques, les ETM ne sont pas 
biodégradables, ils peuvent donc s'accumuler dans la lithosphère, intégrer la chaîne trophique 
et ainsi être à l'origine de problèmes de santé publique (Garbisu et Alkorta, 2001).  
Parmi tous les polluants métalliques et métalloïdes, l'arsenic est naturellement présent 
à l'état de traces mais son accumulation dans l'environnement résulte principalement d'apports 
anthropiques qui représentent trois fois les apports naturels (Mandal et Suzuki, 2002). Depuis 
1987, l'arsenic est classé comme « cancérigène pour l'homme » avec une côte de "1" par le 
Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC). Sa concentration maximale dans 
l'eau potable est limitée en France à 10 µg.L-1 par le décret 2001-1220 du 20 décembre 2001 
relatif « aux eaux destinées à la consommation humaine, à l'exclusion des eaux minérales 
naturelles ». Cependant, les différentes normes en vigueur ne prennent en compte que la 
concentration en arsenic total alors que sa toxicité dépend de sa spéciation. A l'heure actuelle, 
l'ordre de toxicité des espèces arséniées n'est pas totalement établi mais il est admis que les 
espèces inorganiques qui sont les principales rencontrées dans l'environnement sont les 
formes les plus toxiques, l'As(III) étant plus toxique que l'As(V) (Mandal et Suzuki, 2002).  
 L'Europe et notamment la France sont les héritières d'un passé industriel et minier qui 
pèse aujourd'hui sur l'état des sols. La politique française ne bénéficie pas encore d'un cadre 
juridique particulier pour la gestion des sols. La législation vise en principe la dépollution par 
le pollueur, ou avec son financement, de tous les sites identifiés comme sensibles depuis le 
principe pollueur-payeur (adopté par l'OCDE en 1972, mis en application en France par 
l'article 110-1, II, 3° du code de l'environnement en 2010, 1ère adoption en 2000). Cette 
stratégie, coûteuse, et difficile à appliquer dans le cas des pollutions diffuses et des sites 
orphelins s'est infléchie et a évolué vers une politique de gestion des risques au cas par cas. 
Celle-ci repose sur une démarche d'Interprétation d'Etat des Milieux (IEM) qui évalue les 
risques en prenant mieux en compte les milieux (eau, air, sol, écosystèmes) et toutes les voies 
d'exposition. Parallèlement, la législation relative aux Installations Classées pour la Protection 
de l'Environnement (ICPE) (code de l'environnement, article L 511-1, alinéa 1er) impose à ces 
structures une connaissance et une gestion des pollutions et nuisances qu'elles occasionnent. 
A ce jour, la France compte 251 000 sites industriels ou miniers susceptibles de présenter un 
risque environnemental réel, et selon la base de données BASOL, 4 400 sites sont aujourd'hui 


reconnus comme pollués ou potentiellement pollués parmi lesquels 12 % sont contaminés par 
l'As. Dans ce contexte, la préservation des sols et la réhabilitation des sites pollués 
représentent aujourd'hui un des enjeux principaux de la politique de développement durable. 
 Actuellement, les projets de réhabilitation de sites pollués exigent souvent l'excavation 
des sols et le transport onéreux des terres vers les installations de dépollution. Sur le terrain, 
les techniques de traitements thermiques et physico-chimiques sont les plus répandues. Ces 
méthodes sont valables dans le cadre de pollutions importantes et localisées mais certains 
procédés biologiques moins destructifs vis-à-vis des sols tout en étant extensifs et de coût 
modéré voient progressivement le jour. Une partie de ces procédés, basée sur l'utilisation des 
plantes, est réunie sous le terme de phytoremédiation. Il s'agit de technologies émergentes qui 
utilisent les propriétés des plantes et des microorganismes associés pour dégrader, extraire, 
contenir ou immobiliser les contaminants du sol. Les deux principales techniques sont la 
phytoextraction qui consiste à extraire le polluant du sol et à l'accumuler dans les parties 
aériennes des plantes et la phytostabilisation utilisée pour immobiliser les polluants au niveau 
du sol rhizosphérique et ainsi limiter les pertes par lessivage ou érosion du sol. Sur les sites 
industriels, où le niveau de contamination est souvent très élevé, la phytoextraction n'est pas 
pertinente, elle nécessiterait une période de traitement de plusieurs dizaines d'années. La 
phytostabilisation a donc été privilégiée pour le traitement de sites industriels très pollués. 
Cette technique peut être améliorée par l'ajout d'amendements au sol permettant d'augmenter 
le pouvoir de fixation des ETM et diminuer ainsi leur disponibilité.  
L'objectif de ce travail de thèse est double : 
- Evaluer l'impact et l'accumulation des ETM, et plus particulièrement de l'As, chez 
les végétaux supérieurs en identifiant et en quantifiant les perturbations physiologiques et 
biochimiques occasionnées par ce polluant ; 
- Réhabiliter et valoriser un site industriel contaminé aux ETM et métalloïdes par la 
mise en place d'un couvert végétal adapté pour favoriser l'immobilisation des polluants du sol 
et ainsi limiter leur transfert vers les écosystèmes voisins (nappes phréatiques, rivières, ...) ou 
dans la chaîne alimentaire. 
 Ce projet de recherche a été effectué en plusieurs étapes. 
- Dans un premier temps, il a été réalisé un travail de demande des autorisations et 
des analyses des paramètres pédo-chimiques des sols de 4 sites pollués répartis dans la région 
Auvergne (Issoire (63) et Auzon (43)) et dans le département de l'Aveyron (Viviez et 
Enguialès) (Annexe I). Le site atelier retenu est un ancien site industriel localisé à Auzon en 
Haute Loire (Auvergne, France). Les principales raisons de ce choix étaient l'existence d'une 
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pollution en ETM significative, l'accessibilité facile du site, la topographie du terrain et 
surtout l'obtention des autorisations nécessaires auprès du Conseil Général de la Haute Loire, 
de la Préfecture de la Haute Loire et de la Mairie d'Auzon pour accéder au site et sa mise à 
disposition pour nos expérimentations. Notre attention s'est concentrée sur  la caractérisation 
pédochimique et floristique du site d'étude et sur la détermination qualitative, quantitative et 
spatiale des polluants du sol.  
- Dans un second temps, une sélection d'espèces végétales a été testée en conditions 
contrôlées pour mesurer l'impact physiologique de la pollution en ETM et leur capacité à se 
développer sur un sol pollué. Une application d'un protocole de phytostabilisation aidée a 
ensuite été réalisée sur site afin d'apprécier l'utilisation de ce type de procédé dans le 
traitement de sites fortement contaminés. 
- Enfin, afin d'évaluer les effets d'un stress arsénié, deux espèces végétales, Vicia 
faba (espèce sensible) et Solanum nigrum (espèce tolérante), ont été cultivées en hydroponie 
en présence des formes inorganiques de l'arsenic, l'arsénite (As(III)) et l'arséniate (As(V)). Un 
suivi physiologique et biochimique des plantes a été réalisé pour caractériser la toxicité de 





























Chapitre I : Problématique de la pollution des sols par les éléments 
traces métalliques et métalloïdes 
 
 Le sol est une ressource essentielle pour les sociétés humaines et les écosystèmes. 
Etant soumis à des pressions de plus en plus importantes (productions agricoles et forestières, 
développements urbains et industriels, réseaux de transport, activités de loisirs…) et n'étant 
pas une ressource renouvelable à l'échelle de temps humaine, il est nécessaire d'en assurer la 
protection afin de permettre un développement durable des sociétés.  
 Le sol représente généralement un lieu d'accumulation des apports anthropiques passés 
et présents en éléments non biodégradables comme les Éléments Traces Métalliques (ETM). 
La pollution du sol par certains ETM et métalloïdes, tels que l'As, le Pb, le Cd, le Hg et le Zn, 
est devenue un problème majeur défini comme prioritaire par les directives européennes que 
sont la stratégie thématique sur les sols (COM(2006)231) et la directive cadre sur les sols 
(COM(2006)232) adoptées en 2007 par le Parlement Européen. 
 
 1. Description et intérêt d'un sol 
 
 1.1. Définition et fonctions principales d'un sol 
 Le sol est généralement défini comme la couche supérieure de la croûte terrestre. Il est 
constitué de particules minérales, de matières organiques, d'eau, d'air et d'organismes vivants. 
C'est un compartiment complexe, un carrefour multifonctionnel à l'interface entre lithosphère, 
hydrosphère, atmosphère qui abrite la majeure partie de la biosphère (Figure I-1). 
 Source de denrées alimentaires, de biomasse et de matières premières, le sol sert de 
plate-forme pour les activités humaines, constitue un élément du paysage et du patrimoine 
culturel et joue un rôle central en tant qu'habitat et pool génique. Il assure des fonctions de 
stockage, de filtration et de transformation de nombreuses substances, y compris l'eau, les 
nutriments et le carbone. C'est l'un des puits de carbone le plus important au monde (1 600 
gigatonnes) (IPCC, 2007). Ces fonctions doivent donc être protégées en raison de leur 
importance socio-économique et environnementale.  
 La société américaine de science du sol a défini, en 1992, la qualité des sols comme 
étant "la capacité d'un type de sol donné à fonctionner, au sein d'écosystèmes naturels ou 
aménagés, pour supporter une production végétale et animale, maintenir ou améliorer la 
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qualité de l'eau et de l'air et assurer l'habitat et la santé humaine". De nombreux programmes 
de surveillance de la qualité des sols ont été mis en place ces dernières années en Europe. 27 
pays européens sont aujourd'hui dotés de réseaux de surveillance de la qualité des sols (Bispo 
et Arrouays, 2008). En France, le Réseau de Mesure de la Qualité des Sols (RMQS) a été mis 
en place à partir de 2001, il est piloté par le Groupement d'Intérêt Scientifique sur le sol (GIS 
sol) et l'unité INFOSOL de l'INRA d'Orléans (Jolivet et al., 2006). Il repose sur le suivi de 
plus de 1650 sites répartis régulièrement sur le territoire métropolitain selon une grille de 
maille carrée de 16 km de côté (Jolivet et al., 2006).  
 
 
Figure I-1 : Organisation du sol et principales relations avec les autres compartiments (Gobat 
et al., 2003). 
 
 1.2. Formation d'un sol 
 Le sol est une entité vivante, dynamique et nécessaire au fonctionnement des 
écosystèmes terrestres. La formation d'un sol est le résultat de l'altération, du remaniement et 
de l'organisation des couches supérieures de la croûte terrestre (Figure I-2) influencée à la fois 
par le climat, le relief, les organismes vivants, l'activité humaine et les échanges d'énergie qui 
s'y manifestent (Citeau et al., 2008). C'est un processus lent, la vitesse de constitution d'un sol 
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est habituellement comprise entre 100 et 400 an.cm-1 (Bur, 2008). Le sol est donc considéré 
comme une ressource non renouvelable à l'échelle humaine. 
 
 
Figure I-2 : Mécanismes de base de la pédogénèse (Citeau et al., 2008). 
 
 




 C'est un milieu extrêmement complexe et variable. En fonction de la nature du 
matériau d'origine, du climat, du relief, et de la nature et de l'activité des organismes qui le 
colonisent, différents types de sols peuvent être formés. En France, 15 à 20 grands types de 
sols ont été distingués (Figure I-3), et plus de 320 ont été répertoriés en Europe (Jones et al., 
2005). Chacun d'entre eux présente des variations considérables en matière de propriétés 
physiques, chimiques et biologiques.  
 
 1.3. Processus de dégradation des sols 
 La dégradation de la qualité des sols peut être définie comme la diminution ou la 
disparition de sa capacité à remplir une ou plusieurs de ses fonctions (Citeau et al., 2008). 
Toute dégradation de sa structure détériore également les autres milieux naturels et 
écosystèmes. Différents processus de dégradation ou de menaces peuvent être cités : l'érosion, 
la diminution de la teneur en matières organiques, la contamination locale et diffuse, 
l'acidification, l'imperméabilisation, le tassement, la diminution de la biodiversité des sols, la 
salinisation, les inondations et les glissements de terrain (Jones et al., 2005). L'érosion des 
sols est principalement provoquée par l'eau et, dans une moindre mesure, par le vent. Ce 
processus est, avec la diminution des teneurs en matière organique, responsable d'une baisse 
de la productivité des sols et dans un cadre plus général entraîne une diminution des fonctions 
du sol. La protection de la biodiversité vise à préserver les organismes du sol qui remplissent 
des fonctions écologiques essentielles notamment dans la formation du sol (amélioration de la 
structure, dégradation de la matière organique complexe notamment des débris végétaux), et 
dans le maintien de la fertilité des sols. Le tassement, l'imperméabilisation et les mouvements 
de terrains concernent la dynamique physique du sol. Ils ont des conséquences importantes 
sur la perméabilité du milieu ce qui implique des perturbations fortes de ses écosystèmes. 
Enfin, la pollution représente une problématique importante, elle présente des risques pour les 
écosystèmes, les chaînes alimentaires, et donc pour la santé humaine et animale. Il a été 
distingué les contaminations diffuses peu intenses mais chroniques et généralisées, des 
contaminations ponctuelles lorsque la source de pollution est clairement localisée (Chassin et 
al., 1996).  





 2. Contamination par les éléments traces métalliques ou métalloïdes 
 
 2.1. Définition des Eléments Traces Métalliques (ETM) 
 La notion « d'Éléments Traces Métalliques » (ETM) est mal définie, néanmoins, celle-
ci se substitue peu à peu à celle de « métaux lourds » (Miquel, 2001). Les éléments traces 
regroupent 80 éléments chimiques constituants de la croûte terrestre, dont les ETM, ils 
représentent 0,6 % du total, alors que les 12 éléments majeurs (O, Si, Al, Fe, Ca, Na, K, Mg, 
Ti, H, P et Mn) interviennent pour 99,4 % (Baize, 1997). Ce terme générique « d'Eléments 
Traces Métalliques » désigne des métaux réputés toxiques et dont la teneur moyenne dans les 
sols est inférieure à 1 g.kg-1. De même, les métalloïdes tels que l'As ou l'Sb sont présents en 
traces dans la croûte terrestre et considérés comme toxiques. Leurs propriétés physiques et 
chimiques sont intermédiaires entre celles d'un métal et d'un non métal, ils sont définis 
comme des semi-métalliques. Ils sont notamment caractérisés par les propriétés suivantes 
(Burnol et al., 2006) : 
- Leurs oxydes sont généralement amphotères ; 
- Ils se comportent comme des semi-conducteurs. 
 Cependant, le terme métalloïde n'est plus en usage selon l'IUPAC (Conelly et al., 
2005), il n'est pas mentionné dans le Gold Book qui reconnaît en revanche les termes métal et 
non-métal.  
 Pour une meilleure lisibilité de ce rapport, les métalloïdes (As et Sb) sont inclus dans 
le terme ETM. 
 
 2.2. Sources naturelles des ETM 
 Tous les sols contiennent naturellement des ETM. Ainsi, leur seule présence n'est pas 
indicatrice d'une pollution. La concentration des ETM dans des sols non contaminés par 
l'activité humaine est essentiellement liée à la géologie du matériau parent à partir duquel le 
sol s'est formé. Selon la géologie locale, la concentration en ETM dans un sol peut dépasser 
les domaines de variation couramment admis. 
 Le fond pédogéochimique naturel (FPGN) est la concentration d'un élément chimique 
dans un sol (que ce soit un élément majeur ou un ETM) résultant des évolutions naturelles, 
géologiques et pédologiques, en dehors de tout apport d'origine humaine (Baize, 1997). Cette 
teneur dépend aussi bien de la roche originelle constituant le sol (matériau parental ou roche-
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mère) que des processus pédogéochimiques, altérations, lixiviations, migrations, 
redistributions, intervenus lors des périodes géologiques de formation du sol, qui ont pu 
lessiver ou concentrer l'élément en question. D'un point à un autre d'un territoire, ce FPGN 
peut varier très largement. Le fond pédogéochimique est donc défini par une valeur moyenne 
et une variabilité dépendant de l'échelle spatiale considérée (région donnée, horizon de 
référence…). Un état des connaissances sur le fond pédogéochimique à l'échelle nationale de 
la France et de ses régions a été rédigé par Darmendrail et al. (2000). Ils se basent notamment 
sur les travaux de Baize (1997) et décrivent les différentes bases de données développées en 
France. Le FPGN peut être à l'origine de teneurs relativement élevées des ETM dans l'horizon 
de surface, il s'agit d'anomalies naturelles (Tableau I-1). 
 
Tableau I-1 : Gammes de valeurs ordinaires et d'anomalies naturelles de certains ETM dans 
divers horizons de sols, pas seulement les horizons de surface labourés. Les teneurs sont 
exprimées en mg.kg-1 de "terre fine" (< 2 mm) (Baize, 2010). 
mg.kg-1 
Gamme de valeurs 
couramment observées 
dans les sols 
"ordinaires" de toutes 
granulométries* 
Gamme de valeurs 
observées dans le cas 
d'anomalies naturelles 
modérées 
Gamme de valeurs 
observées dans le cas de 
fortes anomalies 
naturelles 
As 1 - 25 30 - 60  60 - 284 
Cd 0,05 - 0,45 0,7 - 2,0  2,0 - 46,3 
Cr 10 - 90 90 - 150  150 - 3180  
Co 2 - 23 23 - 90  105 - 148  
Cu 2 - 20 20 - 62  65 - 160  
Ni 2 - 60 60 - 130 130 - 2076 
Pb 9 - 50 60 - 90  100 - 10180  
Zn 10 - 100 100 - 250  250 - 11426  






 2.3. Apport d'origine anthropiques des ETM 
 L'origine anthropique de la pollution des sols peut être de différentes natures. La 
contamination diffuse des sols est généralement liée aux dépôts atmosphériques (émissions 
dues à l'activité industrielle, automobiles, chauffage). Les contaminations ponctuelles du sol 
se distinguent par la présence localisée de substances dangereuses provenant généralement de 
déversements, de fuites ou de dépôt de déchets. Ces substances, non confinées et en fortes 
concentrations, donnent naissance à des "sites localement contaminés" (NF ISO 11074-1, 
1997), les sites miniers et industriels rentrent dans ce cadre. Les pratiques agricoles peuvent 
générer des pollutions par des apports d'origine minérale ou organique à l'échelle de la 
parcelle (amendements et traitements phytosanitaires).  
 
 
ECONOMIQUES SANTE HUMAINE ENVIRONNEMENT 
- Productivité des sols 
- Dégradation de la qualité des 
produits 
- Effet sur l'urbanisation  
- Consommateurs 
- Opérateurs en contact avec 
les contaminants  
- Perturbations des 
écosystèmes 
- Dégradations des paysages  
Figure I-4 : Les diverses sources de pollutions des sols et leurs conséquences. 
 
 Un sol est considéré comme pollué quand il contient un ou plusieurs polluant(s) ou 
contaminant(s) susceptibles de causer des altérations biologiques, physiques et chimiques de 
l'écosystème constitué par le sol (AFNOR, 1994) (Figure I.4). Le sol est à l'interface de l'eau 
et de l'air. La notion de pollution du sol appelle donc généralement à la contamination d'un ou 
plusieurs composants des écosystèmes (atmosphère, milieux aquatiques) ou à l'accumulation 
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et à un transfert des polluants vers la chaîne trophique par des organismes en contact direct ou 
indirect avec le sol (plantes, mésofaune, champignons, bactéries). Au-delà d'un certain seuil et 
suivant leur nature chimique, les teneurs en ETM peuvent ainsi devenir toxiques pour les 
organismes vivants, s'accumuler dans les chaînes alimentaires des écosystèmes et altérer la 
biodiversité des sols (Figure I-4). 
 La pollution d'un sol en ETM était évaluée jusqu'en 2007 en utilisant des "valeurs 
guides françaises" éditées par le BRGM : Valeurs guides de Constat d'Impact pour usage 
sensible et non sensible (VCI)  et dite de "Définition de Source-Sol" (VDSS) (Tableau I-2). 
La Valeur de Constat d'Impact (VCI) est développée selon une méthode nationale d'évaluation 
simplifiée des risques pour la santé humaine (études génériques), permettant de constater 
l'impact de la pollution d'un milieu, en fonction de son usage. Elles intègrent les différentes 
voies d'exposition et prennent en compte les risques chroniques pour la santé des populations 
liés à l'utilisation du site. Deux types d'usages sont identifiés, l'un sensible (résidentiel avec 
potager), l'autre non sensible (industriel). Ces valeurs sont définies selon les critères français 
ou à défaut par des valeurs guides allemandes, hollandaises ou américaines (EPA, 1996). La 
Valeur de Définition de Source-Sol (VDSS) est une valeur guide définie pour une substance 
donnée lors de la réalisation d'un diagnostic initial et d'une évaluation simplifiée des risques 
(ESR) (DRIRE aujourd'hui DREAL, 2005). Elle doit permettre d'identifier une source de 
pollution constituée de sols, et d'en délimiter sa surface. Cette valeur est valable pour la 
source quelques soient les milieux de transfert et d'exposition retenus dans le schéma 
conceptuel du site ou de la source.  
 
Tableau I-2 : Valeurs guides (VDSS et VCI) en matière de pollution des sols en mg.kg-1 de 
sol sec (BRGM, 2002). 
mg.kg-1 Sb As Cd Cr Co Cu Hg Ni Pb Zn 
VDSS 50 19 10 65 120 95 3.5 70 200 4500 
VCI sensible 100 37 20 130 240 190 7 140 400 9000 
VCI 
non sensible 
250 120 60 7000 1200 950 600 900 2000 - 
 
L'établissement de ces valeurs seuils en métaux et métalloïdes dans les sols a été 
réalisé à titre indicatif dans le cadre de la mise en œuvre de la méthode nationale d'évaluation 
simplifiée des risques (ESR) et à titre de comparaison dans le cadre de l'examen des 
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diagnostics approfondis. L'ESR reposait essentiellement sur la seule connaissance de la 
pollution du sol et des nappes, évaluée à l'instant et au vu d'éventuels dépassements de seuils. 
Cette évaluation ne prenait pas en compte les notions de disponibilité et de spéciation de 
l'élément dans le sol, ni la phase vapeur/particulaire susceptible de contaminer par inhalation 
les humains ou animaux, ni la contamination de l'alimentation, ni les synergies entre polluants 
ou entre polluant et milieu. En 2008, une circulaire implique de passer d'une simple 
Evaluation Simplifié des Risques (ESR) à une démarche d'Interprétation d'Etat des Milieux 
(IEM) et à des plans de gestion (Figure I-5), même en l'absence de valeurs VDSS et VCI. 
Cette circulaire demande maintenant une modélisation des risques en prenant mieux en 
compte les milieux (eau, air, sol, écosystèmes) et toutes les voies d'exposition. Il s'agit de 
s'assurer que l'état des milieux est compatible avec des usages déjà fixés ou constatés. Un plan 
de gestion peut être mis en place pour agir aussi bien sur l'état du site (par des aménagements 
ou des mesures de dépollution) que sur les usages qui peuvent être définis. 
 
 







 2.4. Localisation des ETM dans les sols et spéciation chimique 
 Tous les ETM sont potentiellement polluants. Leur nocivité est fonction de leur 
concentration dans le sol mais également de leur spéciation chimique et de leur 
biodisponibilité. En effet, l'impact potentiel des ETM sur la biosphère dépend en grande partie 
de leur passage dans la solution de sol (MacDonald et Hendershot, 2006 ; Fest et al., 2008).
Cette toxicité est donc en relation étroite avec la mobilité des composés métalliques qui 
dépend elle-même de leur spéciation chimique (Batley, 1989). Ainsi, une attention 
particulière doit être portée à l'étude des différentes phases porteuses des ETM. En effet, il est 
bien établi que les ETM contenus dans la matrice cristalline des minéraux sont moins 
biodisponibles que ceux présents sur les sites superficiels d'adsorption des particules ou 
associés aux carbonates et à la matière organique susceptibles d'être mobilisés dans la phase 
dissoute et donc facilement assimilables par les plantes ou les organismes du sol (Figure I-6).  
 
 





  2.4.1. Phases porteuses des ETM dans les sols 
 Les phases porteuses des ETM dans le sol contrôlent leur migration, leur 
biodisponibilité et donc leur toxicité. La disponibilité des ETM est essentiellement 
commandée par des processus d'adsorption à la surface des particules ou d'incorporation à 
l'intérieur des phases solides (Figure I-6). La répartition des ETM dans les différentes phases 
du sol n'est pas figée au cours du temps et va donc dépendre des caractéristiques de l'élément 
(spéciation chimique, valence, réactivité) et des conditions du milieu (pH, CEC, potentiel 
d'oxydo-réduction) (Citeau et al., 2008). 
 La notion de biodisponibilité a été définie par Baize en 2007 comme "l'aptitude d'un 
élément à être transféré d'un compartiment du sol vers un organisme vivant (microflore, 
faune, flore et homme)". La biodisponibilité résulte de l'interaction de trois paramètres (Baize, 
2007) : 
- L'espèce chimique présente dans la solution du sol (nature et concentration) ; 
- Les propriétés physico-chimiques et microbiologiques du sol ; 
- L'organisme vivant considéré. 
 Dans ce contexte, le terme « mobilité » acquiert un aspect négatif d'un point de vue 
environnemental, puisque le transfert d'un milieu à un autre implique généralement une 
réactivité et une disponibilité accrues des composés potentiellement toxiques (Förstner, 1993).  
 L'état de disponibilité chimique et biologique des ETM en fonction de la phase du sol 
à laquelle ils sont associés est détaillé ci-dessous. 
 
 Réseaux cristallins  
 Le réseau cristallin des minéraux primaires (directement hérités du matériau parental), 
contient une fraction variable d'ETM, d'origine lithologique, inclus au sein des minéraux lors 
de leur formation. Leur libération est très lente, elle suit le rythme des altérations de la roche 
mère (Baize, 2007). Certains ETM peuvent également être adsorbés par les minéraux présents 
dans le sol et diffusés vers l'intérieur du cristal afin de rejoindre des cavités au sein du réseau 
cristallin (complexe de sphère interne). Il s'agit alors d'un phénomène d'absorption et 
l'extraction de ces éléments métalliques des réseaux silicatés ne se fera que progressivement 
sous l'influence des facteurs physico-chimiques de dégradation (Pedro et Delmas, 1970). 
D'autre part, en ce qui concerne les hydroxydes de fer, certains éléments tels que Ni, Cu, Zn et 
Mo, ont la capacité de se substituer au Fe dans le réseau cristallin lors de sa formation, par un 
phénomène de co-précipitation (Gavalda, 2001). 
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 Dans le cas de minéraux secondaires, la plupart des ETM sont en mesure de se 
substituer aux éléments majeurs constitutifs des argiles et sont donc prisonniers du réseau 
cristallin de ces silicates. Goldschmidt (1954) a établi qu'un ion quelconque pouvait être 
remplacé, pour un minéral donné, par un ion de même taille (variations de 15 à 30 % du 
rayon) et dont la charge ne diffère pas de plus d'une unité, sans que cela entraîne une 
modification notable du réseau cristallin et donc du type minéralogique. Cette substitution est 
d'autant plus facilitée que l'ion sera petit et fortement chargé.  
 
 Phases hydroxylées 
 Les oxydes et les hydroxydes sont des minéraux cristallisés qui sont principalement 
présents dans les argiles. Les composés du Fe, Al et Mn sont les plus fréquents. La nature et le 
nombre de charges électriques portées par les surfaces de ces minéraux dépendent d'une part 
des caractéristiques propres aux minéraux, et d'autre part des conditions physico-chimiques à 
l'interface solide/liquide (Calvet, 2003). 
 Dans la majorité des sols, les oxydes de fer et de manganèse représentent la phase de 
rétention privilégiée de beaucoup de métaux. En effet, les ETM, chargés positivement sous 
formes ioniques ou complexés, vont pouvoir être fixés sur les oxydes et hydroxydes par 
ionisation des groupes OH de surfaces. Le nombre de fonctions ionisées varie principalement 
avec la force ionique et le pH de la solution avoisinante. 
 
 Les carbonates 
 Les carbonates sont représentés de façon très variable dans les sols. Leur présence est 
gouvernée par la nature du matériau parental, les plus riches en calcaire étant d'origine 
principalement sédimentaire. Leur dissolution est rapide, et la présence de carbonates actifs 
(ou réactifs) maintient le pH du sol à une valeur élevée, provoquant un accroissement de la 
complexation de la majorité des ETM sur les phases particulaires (Calvet, 2003). En sol 
calcaire, les carbonates de calcium sont les constituants majeurs qui interviennent dans la 
fixation des éléments traces, soit par adsorption, soit par précipitation d'hydroxydes ou de 
carbonates, ou encore par insertion dans le réseau de CaCO3 (Juste, 1995). Il est fréquent que 
des carbonates précipitent dans les sols sous forme d'horizon d'accumulation ou de 






 Macromolécules organiques et complexe argilo-humique 
 Le Complexe Argilo-Humique (CAH), aussi appelé complexe adsorbant, est une 
association de minéraux argileux et de macromolécules organiques ayant des propriétés fortes 
de stabilisation des particules du sol (Calvet, 2003). Ce complexe possède des propriétés 
physico-chimiques de surface particulières qui lui confèrent un pouvoir adsorbant important, 
permettant de retenir des cations sous forme échangeable (Ca2+, Mg2+, K+, Na+, ...). Ces 
cations peuvent donc s'échanger avec la solution du sol et les plantes et constituent le 
réservoir de fertilité chimique du sol, c'est la Capacité d'Echange Cationique (CEC) (Calvet, 
2003). Celle-ci varie avec le type d'argile et de matière organique constituant le complexe 
argilo-humique. L'adsorption des ions métalliques à la surface des complexes argilo-humiques 
est réalisée par le biais d'interactions électrostatiques. La stabilité de ces liaisons dépend 
notamment de la charge électrique et de la taille de l'ion mis en jeu (McBride et al., 1997). 
Même en dehors du complexe argilo-humique, les macromolécules organiques présentent 
généralement une affinité forte pour les ETM, du fait de leurs charges négatives en surface. 
Les complexes organométalliques modifient les propriétés des ETM notamment en ce qui 
concerne le transport et la biodisponibilité. Ainsi, la mobilité d'un ETM peut varier 
considérablement dans le cas où il est associé à une molécule organique, ce qui peut parfois 
conduire à un lessivage accru au sein du profil (Aubert et al., 2001), ou à une modification de 
sa toxicité. 
 
 Solution du sol 
 La part des ETM présents en solution ne représente qu'une fraction faible de la teneur 
totale. Les solutions du sol tiennent un rôle fondamental dans la distribution des ETM car la 
plupart des réactions mises en jeu dans les processus pédologiques se produisent en phase 
aqueuse (Citeau et al., 2008). De plus, la part d'ETM présents dans la solution du sol est 
considérée comme la plus facilement disponible, et donc facilement assimilable par les 
végétaux ou les organismes du sol. Elle doit donc être quantifiée et surveillée. En solution, les 
ETM sont présents sous forme de cations, d'hydroxydes ou d'oxyanions selon le rayon 
ionique, la charge et l'électronégativité (Pedro et Delmas, 1970). Les ions se trouvant en 
solution aqueuse sont toujours entourés par des molécules d'eau, le plus fréquemment de 
quatre à six molécules en ce qui concerne les cations. L'intensité de liaison entre l'ion 




 Il est à noter que les ETM issus du fond pédogéochimique sont considérés en équilibre 
depuis de très longues années et associés à des phases du sol stables, toute la fraction mobile a 
migré (Baize, 2007). Au contraire, les apports anthropogéniques sont plus récents et sont 
arrivés plus rapidement, il y a donc un risque plus grand de mobilité des différentes formes. 
De plus, les ETM d'origine anthropique sont rejetés dans l'environnement principalement 
associés aux phases les plus sensibles aux changements des conditions physico-chimiques du 
milieu (phases hydroxylées et liées à la matière organique et la solution du sol) (Coulibaly et 
al., 2010), ce qui peut accentuer leur mobilité et donc leur biodisponibilité.  
 
  2.4.2. Spéciation chimique des ETM dans le sol 
Tableau I-3 : Forme chimique dans les sols de différents ETM, distinction entre forme 
adsorbée et dissoute, et composant du sol principalement associé (Bur, 2008). 
Eléments Forme chimique dans le sol Principales phases porteuses Forme chimique dans la 
solution du sol 
Sb Sb2S3, FeSb2S4, Pb4FeSb6S14, Sb2O3 
Oxydes Fe, MO, carbonates SbO43- 
As 
En milieu oxydant As V 
(H2AsO4-, HAsO42-) 
En milieu réducteur As III 
(HAsO2, AsO2-) 




HAsO2  et H2AsO3- 
Cd 
Cd2+, CdSO4-, CdCl+, 
CdHCO3+, CdO, CdCO3, 
Cd(PO4)2, CdS, CdCl2 
CEC, carbonate Cd
2+ou chélates d'acides 
fulviques 
Cr 
Cr III oxydes de Cr 
Cr VI HCrO4-, CrO42- 
Hydroxydes métalliques, 
composés organiques, stable 
seulement si pH élevé et peu 
de MO (effet réducteur) 
 
Co  Oxydes Mn et Fe, MO, argiles  
Cu Cu2+, CuCO3 
MO, hydroxydes et 
carbonates 
Cu2+ si pH bas (<5), complexé 




, NiSO4, NiHCO3+, 
NiCO3 
MO et carbonates  
Pb 
Pb2+, PbHCO3+, PbOH+, PbS, 
PbSO4, Pb(OH)2, PbCO3, 
PbO, Pb(PO4)2, PbCl+ 
Oxydes de Fe et Al, MO, 
argiles 
Pb2+, et chélates d'acides 
fulviques 
Zn 
Zn2+, ZnSO4, ZnHCO3+, 
ZnCO3, ZnFeO4, ZnSiO4, 
Zn3(PO4)2 
MO, argiles, oxydes de Fe Zn
2+




 La notion de spéciation chimique d'un ETM actuellement retenue par l'IUPAC 
(Conelly et al., 2005) a été définie par Templeton et al. (2000), la "spéciation d'un élément est 
la distribution de cet élément entre ses différentes formes chimiques dans un système". Ils 
distinguent donc le terme "spéciation" des termes "analyse de spéciation" et "fractionnement" 
qui se réfèrent à des activités analytiques. 
 L'affinité des ETM pour les différentes phases du sol dépend en partie de leurs 
caractéristiques intrinsèques (masse, charge, rayon atomique). Ainsi, une affinité particulière 
pour certaines phases du sol est observée pour chaque ETM et est fonction de la spéciation 
chimique de l'élément (Tableau I-3). La spéciation chimique des ETM dans le sol renseigne 
donc sur leur toxicité et leur disponibilité potentielle. 
 
2.4.3. Principaux paramètres influençant la spéciation et la disponibilité des 
ETM 
 Les différents ETM présentent des affinités variables pour les particules solides et la 
solution du sol. La prédisposition d'un cation métallique pour la phase aqueuse est traduite par 
son caractère labile, qui va généralement de pair avec une mobilité importante au sein du 
profil de sol et une toxicité élevée (Bur, 2008). Cependant, les propriétés physico-chimiques 
et les constituants du sol peuvent accroître comme réduire la labilité des ETM et ainsi 
déterminer en partie la spéciation chimique et les phases porteuses des ETM. Seule l'influence 
de deux paramètres pédologiques est détaillée dans cette partie : le pH et l'oxydoréduction. 
 
 Le  pH 
 La variation de pH (naturelle ou anthropique) semble être le facteur le plus 
déterminant sur la mobilité des ETM (Gandois et al., 2010) et  notamment dans leur mise en 
solution et leur mobilité à travers le solum. La diminution du pH de la solution du sol 
augmente le nombre de protons dans la solution du sol, ceux-ci entrent en compétition avec 
les cations métalliques adsorbés sur la CEC et provoquent ainsi leur mise en solution 
(McLaughlin, et al., 2000). Inversement, lorsque le pH augmente, les cations sont moins 
solubles et les anions sont plus solubles. L'augmentation du pH provoque souvent la 
formation d'espèces précipitées qui peuvent limiter la solubilité et la disponibilité de toutes les 
espèces ioniques (Deneux-Mustin et al., 2003). Cependant, elle induit également la 
dissolution de matières organiques et la formation de complexes organo-métalliques plus 
solubles (Chaignon, 2001). Gandois et son équipe (2010) ont montré que dans les conditions 
alcalines (pH > 7), la solubilité de certains ETM n'est pas correctement prédite par le pH. 
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Dans ce cas, le pH est souvent couplé à d'autres caractéristiques physico-chimiques comme le 
carbone organique total ou dissous et les teneurs en Fe, ceux-ci ont, dans ce cas, une influence 
non négligeable sur la spéciation du métal (Gandois et al., 2010). Les variations de pH ont 
donc des conséquences complexes et parfois contraires sur la mobilité des ETM, en particulier 
en présence de ligands organiques et inorganiques. 
 
 Etat d'oxydo-réduction 
 Les conditions d'oxydo-réduction (Eh) déterminent le comportement des éléments 
chimiques à plusieurs valences. Plus précisément, le potentiel d'oxydo-réduction mesure 
l'aptitude d'un milieu à fournir les électrons à un agent oxydant ou à retirer des électrons à un 
agent réducteur. Ainsi, les formes oxydées prédominent pour un potentiel redox élevé, alors 
que les faibles valeurs favorisent l'apparition d'espèces réduites. L'Eh des sols varie souvent 
avec les conditions d'hydromorphie, les valeurs les plus courantes sont comprises entre -
200 mV et 400 mV (Remon, 2006). Ce domaine de variation recouvre différents degrés 
d'oxydation de nombreuses espèces en solution, influant ainsi directement ou indirectement 
sur la mobilité des métaux qui constituent ces espèces minérales. Elle influence la capacité 
d'un ETM à se fixer sur une phase réceptrice en modifiant le degré d'oxydation de l'élément, 
ou celui de la phase. Une modification du produit de solubilité de cette association potentielle 
peut de ce fait intervenir, en la privilégiant ou en la défavorisant. 
 Outre l'influence directe du potentiel rédox du milieu sur l'état d'oxydation des ETM et 
donc sur leur mobilité, ce facteur intervient également sur les composants du sol qui fixent les 
métaux (Moszkowicz, 2002). Ainsi, en conditions d'aération satisfaisantes du sol, les 
composés ferriques et manganiques sont très peu solubles et immobilisent donc les métaux 
qui leur sont associés. A l'inverse, en conditions d'aération limitantes, résultant par exemple 
du compactage ou de la battance du sol, les composés du fer et du manganèse sont réduits et 
solubilisés, ils libèrent donc les ETM qui leur étaient associés.  
 
 Les travaux de Förstner (1993) résument le degré de mobilité relative des ETM en 
fonction du pH et du potentiel rédox (Tableau I-4). L'utilité des diagrammes Eh-pH utilisés 
dans les études théoriques de l'équilibre oxydation-réduction est bien établie. C'est une 





 La température du sol peut aussi être citée, celle-ci a un impact direct sur la mobilité 
des ETM en déplaçant les équilibres des réactions de dissolution - précipitation et co-
précipitation, et un impact indirect, en modifiant la teneur en eau du sol, le pH ou l'Eh 
(Garrido et al., 2009). 
 
Tableau I-4 : Effets du pH et du potentiel redox sur la mobilité des ETM du sol (Förstner, 
1993). 
Mobilité relative 
pH Potentiel rédox 
Neutre-alcalin Acide Oxydant Réducteur 
Très haute Se, Mo B B - 
Haute As Zn, Cd, Hg, Co, Ni, (Mn) Mo, Se - 
Moyenne Mn Cu, Al, Pb, Cr Cu, Co, Hg, Ni, Zn, Cd Mn 
Basse Pb, Fe, Zn, Cd, Ti Fe(III), Ti Pb, Ti 
Fe, Zn, Co, Ni, 
Ti 
Très basse Al, Cr, Hg, Cu, Ni, Co Mo, Se, As Al, Cr, Fe, Mn 
Al, Cr, Hg, Cu, 
Se, B, Mo, Cd, 
Pb 

 3. L'état des sols en Europe et en France 
 
 3.1. En France 
 En France, plusieurs bases de données, pilotées par le Ministère de l'Écologie, du 
Développement Durable, des Transports et du Logement (MEDDTL), permettent un 
inventaire des sites et sols pollués ou susceptibles d'avoir connus une pollution.  
 
 A ce jour, l'inventaire BASIAS compte près de 251 000 sites industriels, orphelins ou 
non, susceptibles d'engendrer une pollution. En 2011, 4 400 sites sont recensés comme 
pollués ou potentiellement pollués dans la base de données BASOL (Figure I-7). Plus de la 
moitié d'entre eux (2 276) sont sous surveillance et la pollution est avérée pour 21,73 % 
d'entre eux. D'après BASOL (2006), le Pb est l'ETM le plus rencontré sur les sites pollués 




Figure I-7 : Les sites et sols pollués en 2009 (sites sur lesquels l'Etat a entrepris des actions au 
9 juillet 2009) (MEDDTL, DGPR - BASOL, 2009). 
 
 
Figure I.8 : Nature des polluants rencontrés sur les sites pollués français (BASOL, 2006). 
 
 La Figure I-9 représente la répartition des sites pollués par région, 3 régions présentent 
un nombre de sites supérieur à 400, il s'agit de Rhône Alpes, le Nord Pas de Calais et l'Ile de 
France, qui compte respectivement 599, 559 et 409 sites. En région Auvergne, 82 sites sont 
considérés comme pollués, répartis principalement dans les départements du Puy de Dôme et 




Figure I-9 : Nombre de sites et sols pollués par région en 2009 (MEDDTL - DGPR, 2009). 
 
 3.2. En Europe 
 La dégradation des sols touche l'ensemble de l'Union Européenne, celle-ci varie 
considérablement d'un État à l'autre et présente des menaces plus ou moins grave. 
 A l'heure actuelle, les pays européens n'ont pas d'inventaires complets des sites et sols 
pollués, cependant la législation de l'UE tend à obliger les États à identifier les sites 
contaminés. Les estimations du nombre de sites en Europe, présentant des activités 
potentiellement polluantes en activité ou à l'arrêt, se situent à environ 3 millions (Figure I-10) 
(EEA, 2007). Il convient de noter que près de 250 000 sites peuvent nécessiter un traitement 
urgent. Les principales causes de la contamination sont les activités industrielles et 
l'élimination et le traitement des déchets. Le nombre de sites pollués devrait croître à la fin 
des enquêtes initiées. Si les tendances actuelles se poursuivent, sans modification de la 
législation, les chiffres rapportés ci-dessus devraient augmenter de 50 % en 2025 (EEA, 
2007).  
 Il existe des preuves de progrès dans l'assainissement des sites contaminés (Figure I-
10), bien que l'évolution soit lente, environ 80 000 sites ont déjà été traités. Ces dernières 
années, de nombreux sites industriels ont tenté de modifier leurs procédés de production pour 
produire moins de déchets alors que la plupart des pays ont mis en place une législation de 





Figure I-10 : Inventaire des sites contaminés en Europe (EEA, 2007).
 
Chapitre II : L'arsenic dans le sol 
 
 1. Généralités 
 
 L'arsenic (As) est un composé ubiquiste présent naturellement dans les différents 
compartiments de la terre (hydrosphère, atmosphère, lithosphère et biosphère) à des 
concentrations généralement sans danger pour l'homme et l'environnement. L'origine 
anthropique de cet élément est souvent associée à l'activité minière, aux fonderies, à la 
fabrication industrielle de pesticides, ce qui en fait un polluant très répandu dans les sols.  
 A l'état natif, il existe sous trois formes allotropiques : jaune (), noire () et grise (). 
La forme grise () est la plus stable et la plus commune, elle cristallise dans le système 
rhomboédrique (Laperche, 2003). L'arsenic présente, dans ce cas, un aspect gris métallique,  
cassant. Il n'existe qu'un seul isotope stable de l'arsenic, 75As (Onishi, 1969). L'arsenic 
appartient au groupe Va de la classification périodique des éléments qui regroupe également 
l'azote (N), le phosphore (P), l'antimoine (Sb), et le bismuth (Bi). Il possède des propriétés 
communes avec les éléments voisins, notamment avec le phosphore. Son électronégativité est 
trop élevée pour être considérée comme un élément métallique, c'est un métalloïde ou semi-
métal. La chimie de l'As dans les sols est complexe, elle est fondée sur les propriétés de ses 
oxydes et sur leurs capacités à former des sels avec de nombreux cations (Cancès, 2004). 
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Cette complexité se matérialise par l'existence de plusieurs degrés d'oxydation ((-III), (0), 
(+III), (+V)), ainsi que la formation de liaisons de covalence stables avec le soufre, 
l'hydrogène et le carbone qui sont à la base d'une grande variété de composés organiques de 
l'arsenic d'origine naturelle ou industrielle (Matera, 2001 ; Laperche, 2003). Les formes 
majoritairement présentes dans les sols sont les arséniates (sel de l'acide arsénique, degrés 
d'oxydation (+V), As(V)) et les arsénites (sel de l'acide arsénieux, degrés d'oxydation +III, 
As(III)), le degré d'oxydation (-III) correspond à l'arsine (AsH3) existant à l'état gazeux. Les 
propriétés physico-chimiques de l'arsenic sont présentées dans le Tableau I.5. 
 
Tableau I.5 : Propriétés physico-chimiques de l'élément arsenic. 
Numéro atomique 33 
Masse atomique (g.mol-1) 74,9216 
Point de sublimation (°C) 613 
Densité 5,73 
Configuration électronique [Ar]3d10 4s2 4p3 
Valences (+5) (+3) (0) (-3) 







 2. Origine et localisation 
  
 2.1. Origine naturelle de l'arsenic 
 Le transfert de l'arsenic dans les écosystèmes a plusieurs vecteurs naturels tels que 
l'érosion des roches, le lessivage des sols, les réactions d'oxydo-réduction, les précipitations, 
les hydrocarbures et l'activité volcanique. Cette dernière est considérée comme la principale 
source naturelle dans l'environnement, entre 2 800 et 8 000 t.an-1 (Laperche, 2003). 
Cependant, Bhumbla et Keefer (1994) estiment que 99 % de l'arsenic total présent 
naturellement dans l'environnement est contenu dans les roches. Ceci peut s'expliquer par la 
capacité de cet élément à se substituer à la silice, à l'aluminium ou au fer dans les réseaux 
cristallins des minéraux silicatés (Chatain, 2004). 
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 Dans les sols, la distribution de l'arsenic varie avec les caractéristiques pédochimiques 
en relation avec la nature de la roche mère (Smith et al., 1998). En effet, les roches 
sédimentaires sont généralement plus riches en arsenic que les roches ignées et 
métamorphiques (Smedley et Kinniburgh, 2002). Dans les sols, les teneurs en arsenic varient 
de 2 à 40 mg.kg-1 (Schultz et Joutti, 2007) et peuvent atteindre 1 000 mg.kg-1 au niveau 
d'anomalies géochimiques, en particulier dans les roches sous-jacentes des zones à sulfures ou 
sulfoarséniures (arsénopyrites) (Barbier, 2001). Ces zones très riches en As correspondent à 
quatre environnements géologiques distincts (Barbier, 2001) : 
- Les franges externes de certains granits intrusifs ; 
- Les grandes fractures de plusieurs dizaines de kilomètres d'extension ; 
- Les niveaux sédimentaires du début du Paléozoïque ; 
- Les marges sédimentaires de certains massifs cristallins. 
 Plus de 200 espèces minérales comportant de l'arsenic, des arséniates, des arséniures, 
des sulfures et sulfosels, des arsénites ou des oxydes ont été identifiées (Smedley et 
Kinniburgh, 2002). Une liste des principaux minéraux arséniés est donnée dans le Tableau I.6.  
 
Tableau I.6 : Principaux minéraux arséniés dans l'environnement (Wang et Mulligan, 2008) 
Type Présence Exemple (nom, formule chimique) 
Arséniate 
60 % des minéraux 





Sulfure et sulfosel 
d'As 
Stabilité en conditions 























 2.2. Sources anthropiques de l'arsenic 
  2.2.1. Activités minières 
 La pollution en As a longtemps été associée à l'extraction des minerais présentés dans 
le Tableau I.6. De nos jours, elle provient essentiellement du traitement des sous produits de 
l'extraction des minerais de Cu, Pb, Au et Ag auxquels ce métalloïde est souvent associé. De 
plus, il est souvent utilisé comme indicateur dans la prospection minière. 
 L'As, très présent dans les sols miniers, est généralement associé aux composés 
soufrés. Les minéraux soufrés, à l'état réduit dans le sous-sol, sont oxydés soit lors du 
processus de grillage, soit lorsqu'ils sont remontés à la surface en présence de O2, d'eau et, le 
cas échéant, de bactéries sulfato-oxydantes (Laperche, 2003). Il en résulte, entre autres, 
l'oxydation de l'arsénopyrite (FeAsS) et de la pyrite (FeS2). Cette oxydation conduit à une 
acidification du milieu, ainsi que, selon les réactions d'oxydation impliquées, à la libération de 
Fe2+, Fe3+, SO42-, de l'arsenic et des éléments associés à l'état de trace (Garelick et al., 2008). 
L'As alors libéré peut suivre différentes voies et notamment être absorbé par les plantes, 
entraîné par les eaux de ruissellement lors de la lixiviation des sols, ou mobilisé et accumulé 
dans les horizons superficiels des sols (Matera, 2001).  
 Les contaminations des sols suite à une activité minière sont souvent localisées. Ceci 
entraîne de fortes concentrations en As à proximité des exploitations. En France, de nombreux 
sites font l'objet de suivis et/ou de travaux de dépollution, on peut citer notamment les mines 
de Salsignes dans l'Aude considérées comme l'un des sites les plus pollués en As, mais aussi 
de nombreux sites dans le Massif Central tels que le site minier d'Enguialès dans l'Aveyron, 
celui de la Petite Faille en Creuse ou encore les mines de charbon dans le bassin de 
Decazeville (Aveyron). 
 
  2.2.2. Activités industrielles 
 La demande d'As métallique reste limitée. L'essentiel de la production mondiale d'As, 
estimée à 52 000 tonnes en 2011 (Brooks, 2012), est sous forme de trioxyde d'arsenic (As2O3) 
ou "arsenic blanc", il représente 97 % de l'As produit en 2004 (Lauwerys et al., 2007). Une 
grande partie des apports d'As dans les sols et l'environnement sont issus des industries du 
secteur primaire et secondaire. L'As a ainsi été utilisé dans l'agriculture. Les principales 
espèces arsénicales (Onken et Hossner, 1996 ; Baird, 1999) entrant dans la synthèse des 
produits phytosanitaires sont les suivantes :  
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- Insecticides : arséniate de calcium (Ca3(AsO4)2) et arséniate de plomb 
(Pb3(AsO4)2) ; 
- Défoliants : acide arsénique (H3AsO4), arséniate de sodium (Na3AsO4), arsénite 
de sodium (NaAsO2) et acide diméthylarsinique (DMA : (CH3)2AsO2H) ; 
- Herbicides : acide monométhylarsinique (MMA : CH3AsO3H2), monosodium 
méthaarsonate (MSMA : CH3AsO3HNa) et disodium méthanearsonate (DSMA : 
CH3AsO3Na2) ; 
- Traitement du bois : le CCA est un mélange comportant de l'arsenic pentavalent 
(As2O5) associé à du chrome hexavalent (CrO3) et à du cuivre bivalent (CuO). 
 Selon Fengxiang et al. (2003), ces produits ont largement été utilisés pendant une 
centaine d'années depuis 1860 jusqu'aux années 1940, date à partir desquelles ils ont connu 
une nette diminution voire une interdiction de leur utilisation depuis l'introduction sur le 
marché des pesticides organiques (Quazi et al., 2011). Le CCA est encore utilisé dans certains 
pays pour le traitement du bois extérieur (Mandal et Suzuki, 2002). Cependant, fin 2003, suite 
à la décision des principaux acteurs de l'industrie du bois de cesser d'utiliser cet agent de 
conservation, la consomation d'arsenic dans le monde a été réduite de manière conséquente 
(Brooks, 2012). L'As et ses composés sont encore utilisés dans d'autres secteurs industriels 
parmi lesquels la pharmacie (synthèse de produits pharmaceutiques), l'électronique 
(composant de semi-conducteurs et en téléphonie mobile), la tannerie ou la métallurgie 
(agents durcisseurs du cuivre et du plomb) (Smith et al., 1998). 
 
 En conclusion, il apparaît que les sources d'As les plus importantes sont les gisements 
sulfurés et, dans une moindre mesure, les activités industrielles. Les flux à partir de ces 
sources sont responsables des fortes concentrations enregistrées dans différents milieux 
(sédiment, sol, eau, atmosphère), l'As étant originellement peu concentré dans ces milieux. 
 
 3. Toxicité de l'arsenic 
 
 L'As est un oligoélément essentiel au métabolisme de certains organismes vivants 
(animaux, hommes, ...) (Jain et Ali, 2000). Les différentes formes de ce composé sont 
cependant considérées comme toxiques (Bissen et Frimmel, 2003). En effet, c'est le deuxième 
élément le plus dangereux après le plomb (Duker et al., 2005). 
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 La teneur en As ne constitue pas le paramètre essentiel qui permet d'évaluer la toxicité 
de cet élément pour les organismes vivants. En effet, les seuils de toxicité varient en fonction 
de l'organisme considéré, de la forme chimique de l'As, de son degré d'oxydation et de sa 
biodisponibilité dans le sol (Bose et al., 2010). Il se démarque de nombreux éléments 
métalliques du fait que la plupart des composés organiques sont moins toxiques que ces 
composés inorganiques (Ventura-Lima et al., 2011). Sous la forme inorganique l'As existe 
sous 4 degrés d'oxydation définissant différents niveaux de toxicité. Les arsénites sont plus 
toxiques, plus solubles et plus mobiles que les arséniates, principalement grâce à la capacité 
des arséniates à s'adsorber sur les minéraux du sol. 
Par ordre croissant de toxicité, il a été rapporté l'ordre suivant (Geiszinger et al., 2002) :  
AsH3 gaz, As (-III) > As (III) > As (V) > composés méthylés. 
 
 La DL50 en mg.kg-1 chez le rat de quelques dérivés de l'As après administration par 
voie orale est selon l'OMS (WHO, 2001) : 
- Arsénite : 14 mg ; 
- Arsénate : 20 mg ; 
- MMA 700 à 1800 mg ; 
- DMA 700 à 2600 mg ; 
- Arsénobétaïne 10 000 mg. 
 
 Cependant, certaines études (Mass et al., 2001 ; Hughes, 2002) tendent à contredire 
cet ordre de toxicité et démontrent que des espèces méthylées d'As trivalent peuvent être plus 
toxiques que les formes inorganiques.  
 La toxicité des ions arsénites As(III) et arséniates As(V) est liée à des mécanismes 
différents. Pour les ions arsénites, le principal effet toxique est associé à sa grande affinité 
pour les groupes sulfhydriles (SH) induisant une modification structurale des protéines à 
groupe sulfhydrile (Hughes, 2002, Wang et al., 2004) et inhibant l'activité de plusieurs 
enzymes (Akter et al., 2005). Ainsi, l'inhibition du complexe enzymatique pyruvate 
déshydrogénase diminue la production d'ATP par un blocage du cycle de l'acide citrique 
(Tseng, 2004). La toxicité des ions arséniates est principalement due à leur transformation en 
arsénites. Ils peuvent également entrer en compétition avec les ions phosphates dans les 
réactions cellulaires et jouer le rôle de découpleur des phosphorylations oxydatives inhibant la 
synthèse de l'ATP (Bissen et Frimmel, 2003). Il interfère aussi avec le métabolisme 
glucidique (Akter et al., 2005). 
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 Les hommes sont exposés à l'As par  plusieurs sources que sont l'air, l'eau, les aliments 
et le sol (Caussy, 2003). L'absorption des formes minérales de l'As est estimée à 95 % par 
voie orale (Zheng et al., 2002). Elle est réalisée soit directement par la consommation des 
eaux contaminées, soit indirectement par la consommation d'aliments contaminés d'origines 
animales ou végétales (Hamadani et al., 2010). L'inhalation est la seconde source de 
contamination. Elle se fait par l'inhalation de poussières ou de vapeurs d'arsine (AsH3) et 
produit parfois des effets systémiques semblables à ceux associés à une absorption par voie 
orale. Toutefois, cela se produit rarement et les effets sont généralement bénins. L'As inhalé 
est bien plus susceptible d'occasionner un cancer des poumons.  La voie cutanée, peu étudiée, 
est une voie mineure d'absorption : les quelques études disponibles rapportent des taux de 
pénétration percutanée inférieurs à 1 % (ATSDR, 2007).  
 La dose journalière conseillée pour l'homme est comprise entre 10 et 20 g.jour-1 
(Jacotot et Le Parco, 1999). Les intoxications à l'As peuvent être de nature aiguë ou chronique 
(Blaise et al., 2007). En cas d'intoxication aiguë, les manifestations sont systémiques et 
prédominent au niveau respiratoire ou digestif selon la voie de contamination. Les symptômes 
se traduisent par une détresse respiratoire ou des vomissements intenses. Si la dose ingérée est 
supérieure à 10 mg.kg-1, la symptomatologie peut évoluer jusqu'au coma par œdème cérébral, 
voire entraîner la mort en quelques heures par défaillance multi-systémique. Si le patient 
survit à une intoxication aiguë, différents symptômes d'intoxication sont observés sur le plan 
dermatologique (dermite exfoliative) et interne (troubles sur le fonctionnement du système 
cardiovasculaire, des troubles digestifs, des troubles neurologiques, troubles 
hématologiques, …). Les intoxications chroniques sont le reflet d'une exposition prolongée à 
de faibles doses d'As inorganique. Des signes cutanés sont les premières manifestations. 
Parmi ces troubles, le plus fréquent est appelé maladie des pieds noirs ou "blackfoot disease". 
Il se traduit par une diminution progressive des extrémités conduisant à une gangrène 
irréversible des extrémités. Les manifestations systémiques ont une latence très longue, 
jusqu'à 40 à 50 ans. Elles touchent les voies d'élimination de l'As. Il s'agit donc de tumeurs 
malignes bronchopulmonaires, urogénitales et hépatiques. Par ailleurs, des effets tératogènes 
et embryotoxiques ont été révélés (Bisson, 2010). 
 Cependant, malgré la toxicité des différents dérivés de l'As, il a été démontré une 
action particulièrement efficace du As2O3 dans le traitement d'une forme particulière de 





 4. Forme et mobilité de l'arsenic dans le sol 
 
La spéciation de l'As dans les sols peut être définie par son degré d'oxydation et ses 
différentes formes chimiques, leur localisation et leurs modes d'association avec les 
constituants du sol. Ces formes chimiques peuvent être variées et incluent notamment des 
phases minérales, des complexes d'adsorption sur les surfaces minérales et des complexes 
organométalliques (Cancès, 2004). Il est important de pouvoir pondérer la concentration totale 
en As d'un sol par sa spéciation car c'est le paramètre qui gouverne la solubilité, la migration, 
la disponibilité et donc la toxicité de l'As. 
 
 4.1. Les formes inorganiques 
 Dans l'environnement, l'As se rencontre principalement sous forme inorganique, il 
existe essentiellement sous quatre degrés d'oxydation différents : les arséniures (-III), l'As 
natif (0), les oxydes, sulfures, sulfosels et arsénites (+III) et les arséniates (+V). Les arséniates 
(As(V)) sont la principale phase minérale présente dans les sols (O'Neill, 1995). Ils présentent 
une grande solubilité dans l'eau et une capacité à changer d'états de valence suivant les 
conditions de pH et Eh du milieu (Joubert, 2008) (Figure I.11). L'As(V) s'observe dans les 
milieux oxydés tandis que l'As(III) s'observe dans les milieux faiblement réduits (Eh > 
100mV) (Joubert, 2008) et l'As(0) élémentaire ainsi que As(-III) n'apparaissent que dans les 
milieux fortement réducteurs (Cappuyns et al., 2002). Dans une gamme de pH de 4 à 8 
classiquement rencontrée dans les sols, les espèces arséniées thermodynamiquement stables 
sont H3AsO3 et HAsO2 pour l'arsénite et H2AsO4- (domaine de stabilité entre pH 2 et 7) et 
HAsO42- (thermodynamiquement stable pour des pH > 7) pour l'arséniate (Matera, 2001 ; 
Joubert, 2008). L'As à l'état d'oxydation +3 est présent en solution sous forme neutre, 





Figure I.11 : Diagramme Eh-pH du système As-O-H (10-10 mol.kg-1 d'As et conditions 
standards de température et pression, Takeno, 2005). 
 
 Les sols contiennent des minéraux primaires arséniés issus directement de l'altération 
de la roche-mère du sous-sol (Tableau I.6). L'As est un élément chalcophile, qui se combine 
au souffre en donnant des sulfo-arséniures de Fe, Ni, Co ou Cu de part son association avec de 
nombreux métaux (Fe, Ni, Co ou Cu) (Laperche, 2003). Les espèces les plus fréquentes des 
minéralisations primaires sont l'arsénopyrite (FeAsS), le réalgar (AsS), l'orpiment (As2S3) 
pour les minéraux soufrés mais aussi des arséniures tels que la niccolite (NiAs), la 
skutterudite (CoAs3) la cobaltite (CoAsS), l'énargite (Cu3AsS4), l'allemontite (AsSb) et l'As 
natif (Lombi et Holm, 2010). L'As étant souvent associé aux dépôts de Au, Bi, Cd, Co, Fe, 
Hg, Mo, Ni, Pb, Pt, Sb, Se, Sn, U, W et Zn, leur oxydation aboutit à la libération de l'As dans 
le milieu naturel (Chatain, 2004). Selon les conditions physico-chimiques du système, l'As 
peut se retrouver piégé au sein de minéraux secondaires (Bhattacharya et al., 2007). 
 L'adsorption et la coprécipitation sont les mécanismes les plus cités en ce qui concerne 
l'atténuation de la disponibilité de l'As dans le sol (Sracek et al., 2004). En milieu oxydé, les 
oxydes de Mn, de Fe et Al sont considérés comme étant les principaux composés solides 
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contrôlant l'adsorption de l'As dans les sols (Sracek et al., 2004, Lombi et Holm, 2010). 
L'affinité pour l'adsorption sur l'oxyhydroxyde de Fe(III) serait plus forte pour l'As (V) à un 
pH compris entre 4 et 5 et pour l'As(III) à des pH plus élevés compris entre 6 et 8 
(Stollenwerk, 2003). La réduction de l'As (V) en As (III) a été observée au niveau de la zone 
de transition aérobie-anaérobie dans les sédiments des lacs et dans les sols (Dictor et al., 
2004).  
 La rétention de l'As dans les sols souffre de la compétition avec plusieurs espèces 
anioniques telles que les ions carbonates (Garcia-Sanchez et al., 2005) ou phosphates (Goh et 
Lim, 2004 ; Sracek et al., 2004). Concernant la compétition des ions carbonates pour les sites 
d'adsorption de l'As, Radu et son équipe (2005) montrent la faiblesse de l'effet de compétition 
comparé à celui des ions phosphates qui présentent un comportement chimique voisin de 
l'arséniate. Par ailleurs, Sadiq (1997) a observé un rôle majeur joué par les carbonates de 
calcium dans l'adsorption de l'As en milieu alcalin. Selon Wenzel et al. (2001), le calcium a, 
dans ce cas, un effet significatif sur la fixation de l'As.  
 Il existe de très nombreuses études montrant les possibilités de coprécipitation de l'As. 
En milieu oxydant, l'arséniate prédomine, il coprécipite avec des oxyhydroxydes de Fe mais 
aussi de Mn et d'Al (Akai et al., 2002 ; Cancès et al., 2005). En milieu réducteur, c'est 
l'arsénite qui domine sous forme soluble, il peut précipiter en présence de soufre (telle que la 
pyrite) pour former des sulfures (arsénopyrite, FeAsS). Ainsi, la réduction des oxyhydroxydes 
de Fe associés à l'As ou l'oxydation de l'arsénopyrite entraînant la solubilisation de ces 
solides, peuvent avoir des conséquences dramatiques sur la libération de l'As dans 
l'environnement (Bandyopadhyay et al., 2004 ; McArthur et al., 2004 ; Wang et Mulligan, 
2006). L'As apparaît donc comme un polluant au comportement anionique, dont la mobilité 
sera fortement conditionnée par l'état d'oxydoréduction du milieu, souvent en relation avec la 
présence du soufre (Girouard et Zagury, 2009). 
 Les recherches sur l'influence de la matière organique (MO) sur la mobilité de l'As 
inorganique présentent des données contradictoires (Kumpiene et al., 2007). La MO dissoute 
peut entrer en compétition pour les sites d'adsorption des oxydes de Fe (hematite) et induire le 
relargage de l'As(V) et de l'As(III) (Redman et al., 2002). Cao et Ma (2004) et Juwarkar et al. 
(2008) observent une adsorption de l'As par la MO mais Fitz et Wenzel (2002) concluent qu'il 
n'y a aucune preuve d'une contribution de la MO dans les processus de sorption d'une 
importante part de l'As. Enfin, les travaux de Mench et al. (2003), Van Herwijnen et al. 
(2007) et Beesley et al. (2010) montrent une augmentation de la lixiviation de l'As sur un sol 
amendé par du compost. Sur des sites pollués en As, une solubilité accrue de ce métalloïde 
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dans les horizons organiques de surface de sols forestiers a également été reportée 
(Brandstetter et al., 2000 ; Wenzel et al., 2001). Par ailleurs, Farell et al. (2010) ont mis en 
avant que l'apport de compost sur un sol pollué entraîne une augmentation du pH, améliore la 
teneur en matière organique et diminue la lixiviation des métaux et métalloïdes. Toutes ces 
observations auraient un effet bénéfique sur le développement et l'enracinement des plantes et 
faciliteraient la revégétalisation d'un sol contaminé. L'effet du pH sur la MO (Shiralipour et 
al., 2002) et le type de MO (Beesley et al., 2010) pourraient jouer un rôle dans ces résultats 
contradictoires de l'influence de la MO sur la mobilité de l'As. 
 
 4.2. Les formes organiques 
 Les formes organiques de l'As co-existent dans les sols à la fois sous des états 
trivalents et pentavalents. Cependant, les espèces pentavalentes telles que les acides 
monométhylarsonique (CH2AsO(OH)2, MMAsV), diméthylarsinique ((CH3)2AsO(OH), 
DMAsV) et l'oxyde de triméthylarsine ((CH3)3AsO), TMAO), sont plus largement  retrouvées 
que les espèces trivalentes, telles que l'acide monométhylarsineux (AsCH3(OH)2, MMAsIII) 
et l'acide diméthylarsineux (As(CH3)2OH, DMAsIII) (Quemeneur, 2008), qui ont tendance à 
être rapidement oxydées (Laperche et al., 2003). Les méthylations successives de l'arsine 
conduisent à la formation de composés très volatils tels que monométhylarsine (H2CH3As, 
MMA), le diméthylarsine ((CH3)2HAs, DMA) et le triméthylarsine ((CH3)3As, TMA) 
(Quemeneur, 2008). 
 Les réactions de méthylation sont réalisées par les micro-organismes telluriques et 
dépendent des espèces arséniées présentes et des conditions physico-chimiques du milieu 
(Smith et al., 1998). La présence de composés organiques peut être aussi le résultat d'un 
apport anthropique principalement agricole (pesticides, fertilisants…) (Quazi et al., 2011).  
 Les formes organiques de l'As dans les sols semblent généralement présentes en très 
faible quantité (Sarkar et al., 2007 ; Huang et Matzner, 2007) et les processus de sorption des 







Chapitre III : L'arsenic et les plantes 
 
 Selon Bourrelier et Berthelin (1998), la phytodisponibilité d'un élément trace peut-être 
définie comme la quantité d'élément qui peut-être prélevée par la plante durant son 
développement. Parmi l'ensemble des ETM, une vingtaine sont indispensables aux processus 
physiologiques majeurs, en particulier la respiration, la photosynthèse, les processus 
moléculaires ou l'assimilation des macronutriments (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). Pour 
autant, les éléments traces n'ont pas tous une fonction connue à ce jour dans le métabolisme 
de la plante. En effet, certains restent considérés comme des poisons cellulaires pour lesquels 
les doses admissibles sont très faibles. On retrouve parmi les éléments non essentiels pour les 
plantes et souvent toxiques, As, Hg, Cr, Ni, Pb et Cd (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). Pour 
l'As, les teneurs mesurées dans différentes espèces végétales cultivées sur des sols naturels 
varient de 0,01 à 10 mg.kg-1 (Matschullat, 2000).  
 L'As est donc un élément phytotoxique, de faibles teneurs dans le sol peuvent entraîner 
des perturbations dans le développement et le fonctionnement des végétaux. Des effets 
toxiques ont été observés chez les plantes pour des concentrations en As dans les feuilles de 5 
à 20 mg.kg-1 MS (Kabata-Pendias et Pendias, 2001). Les réponses biochimiques des plantes 
vis-à-vis de l'As sont complexes. En effet, les espèces végétales montrent un large éventail de 
sensibilité aux différentes formes chimiques de l'As. Leur sensibilité/tolérance dépend à la 
fois de facteurs biologiques liés à la plante mais aussi de la teneur et de la spéciation chimique 
de l'As dans l'environnement. L'As peut causer des effets à court et à long terme dans les 
plantes, ceux-ci sont dépendants de l'espèce végétale et du temps d'exposition. Il peut 
notamment provoquer une inhibition de la croissance, de l'activité photosynthétique, une 
altération de l'ADN et entraîner la sénescence et la mort cellulaire (Rahman et al., 2007).  
 
 1. Transfert de l'arsenic du sol vers les plantes 
 
 L'absorption de l'As et sa translocation dans les parties aérienne sont très variables et 
dépendent de la plante (espèce végétale, écotype, stade de développement) et des propriétés 
du sol (forme chimique de l'arsenic, pH, potentiel d'oxydo-réduction, température du sol, 





Figure I.12 : Schéma représentant les fractions bioaccessibles et biodisponibles du 
contaminant dans un sol (Semple et al., 2004). 
 
 1.1. Disponibilité de l'arsenic dans le sol 
  Différentes formes chimiques de l'As co-existent sous la forme de cations et d'anions 
libres, de complexes minéraux neutres, de formes organo-métalliques solubles ou de formes 
méthylées (MMA, DMA, TMAO et TMA) (Bisson, 2010). Les formes solides de l'As, sont 
très majoritaires et en quantité dans le sol. Sur la phase solide, l'As peut-être réparti en deux 
compartiments : les ions pouvant passer en solution et donc faiblement adsorbés aux fractions 
solides du sol et les composés non mobilisables. 
 Les formes solubles, bien que minoritaires, ont un rôle prépondérant, puisque les 
racines des plantes prélèvent l'As uniquement dans la solution du sol (Clemens et al., 2006). 
En effet, seul l'As disponible présent sous forme d'espèces ioniques dans la solution du sol ou 
adsorbé aux constituants du sol peut-être assimilé par le système racinaire de la plante 
(Tremel-Schaub et Feix, 2005) (Figure I.12). Cette fraction montre généralement une 






Figure I.13 : Répartition d'un élément trace dans les différentes phases du sol à un instant T 
(Tremel-Schaub et Feix, 2005).  
 
 Cette variabilité est dépendante des paramètres physico-chimiques du sol (texture, pH, 
CEC, Eh, température), de l'activité de la microfaune et de la microflore du sol et de l'activité 
racinaire des végétaux (Babula et al., 2008). Ces facteurs contrôlent les processus favorables à 
la présence d'As soluble dans la solution du sol qui sont la dissolution, la désorption et la 
complexation (Sharma et Sohn, 2009). En effet, l'As, connu pour avoir une forte affinité pour 
les surfaces d'oxydes (Chatain, 2004), présente une fraction soluble le plus souvent contrôlée 
par des réactions de complexation de surface sur les oxydes / hydroxydes du Fe et dans une 
moindre mesure de l'Al et du Mn (Inskeep et al., 2002). 
 Par ailleurs, les pH très acides (< 5) ou basiques (> 8) favorisent le prélèvement de 
l'As par les plantes (Tremel-Schaub et Feix, 2005). De même, la valence de l'As conditionne 
son absorption par les plantes. Chez la tomate (Lycopersicum esculentum), le prélèvement des 
ions arsénites est plus importante que celui des ions arséniates (Burlo et al., 1999). 
 Les micro-organismes du sol jouent un rôle important dans le cycle biogéochimique de 
l'As, ils peuvent accroître ou diminuer sa mobilité ou sa disponibilité (Bisson, 2010). En effet, 
ils peuvent permettre la réduction ou l'oxydation des composés arséniés. Selon Quemeneur 
(2008), certaines bactéries utilisent l'arséniate comme accepteur d'électrons, il s'agit des 
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bactéries AsV réductrices avec notamment les enterobacters sp. ou les Bacillus sp. D'autres 
peuvent oxyder l'arsénite en arséniate, les bactéries AsIII oxydantes, représentées 
principalement par le phylum Proteobacteria tel que les pseudomonas sp. et les 
agrobacterium sp. (Quemeneur, 2008). Elles peuvent intervenir indirectement pour libérer 
l'AsV adsorbé ou co-précipité sur les oxy-hydroxydes de Fe en réduisant les ions FeIII, en 
respirant l'AsV ou en couplant ces deux actions (Oremland et Stolz, 2005). De même, 
l'oxydation du soufre, ou du FeII par des bactéries FeII oxydantes (tel que Leptothrix sp. et 
Leptospirillum sp.) entraîne la libération d'AsIII (Figure I.14) (Quemeneur, 2008). Enfin 
certains champignons ou bactéries sont capables de méthyler l'As généralement en conditions 
anaérobies. Ces processus sont influencés par la température, l'humidité, le pH et la teneur en 
oxygène du milieu (Quemeneur, 2008). 
 
 
Figure I.14 : Cycle biogéochimique de l'As (adapté de Nicholas et al., 2003) 
 
 Différentes études (Avidano et al., 2005 ; Pepi et al., 2007) ont tenté de caractériser 
les communautés microbiennes de sols contaminés par l'As. Ces travaux ont montré que les 
familles Pseudomonaceae et Bacillaceae dominent et que la structure de la communauté 
bactérienne et non sa densité est modifiée par la présence d'As.  
 Ainsi les bactéries jouent un rôle important dans les processus de mobilisation et de 





 1.2. Absorption racinaire de l'arsenic  
 La rhizosphère est une zone dynamique qui résulte d'interactions complexes et de 
processus interactifs multiples (Darrah et al., 2006). En effet, l'architecture de la racine et son 
métabolisme, la disponibilité en eau et en nutriments, les exsudats racinaires, les associations 
fongiques et bactériennes (Gahoonia et Nielsen, 2003) sont l'ensemble des composants qui 
constituent un système dynamique complexe au niveau rhizosphérique (Citeau, 2008).  
 Les éléments en solution dans le sol sont transférés vers la zone rhizosphérique par 
deux processus, le transfert passif et le flux de masse (Tremel-Schaub et Feix, 2005). Le 
prélèvement des ETM par la racine peut se faire de 2 façons différentes (Capilla, 2005) : 
- L'absorption passive des ions métalliques suivant un gradient électrochimique. 
Cette absorption peut dans certains cas nécessiter une dépense d'énergie pour 
rétablir le gradient électrochimique (fonctionnement d'une pompe à protons) ; 
- L'absorption active est spécifique et nécessite une fourniture d'énergie et 
l'intervention d'une protéine de transport.  
 L'importance de chacune des voies d'absorption est fonction de la concentration 
externe en ETM (Duquesnoy, 2009). 
 
  1.2.1. Absorption de l'arséniate 
 Comme il a été précisé précédemment (chapitre I.2.1), l'As(V) possède des propriétés 
physiques et chimiques proches du phosphate. Bennett et Malamy (1970) sont les premiers à 
avoir émis l'hypothèse que les transporteurs de phosphate permettaient l'assimilation d'As. En 
effet, ils ont observé que certaines souches bactériennes, de l'espèce Escherichia coli, 
présentant des transporteurs de phosphate défectueux, accumulent moins d'As et tolèrent cet 
élément. Chez les plantes, de nombreux travaux (Tripathi et al., 2007 ; Zhao et al., 2009 ; Wu 
et al., 2011)ont confirmé que l'arséniate était principalement absorbé via les transporteurs du 
phosphate. Ce mécanisme d'absorption est un co-transport mettant en jeu un ion d'arséniate et 
deux protons (Ullrich-Eberius et al., 1989). Chez Arabidopsis thaliana, PHT1.1 et PHT1.4 
sont deux transporteurs qui jouent un rôle majeur dans l'acquisition du phosphate (Jana, 
2009), le double mutant pht1.14 est plus résistant à l'arséniate que le sauvage. Par ailleurs, 
une récente étude (Abercrombie et al., 2008) a montré que l'espèce, Arabidopsis thaliana, 
était capable de réguler l'expression des gènes impliqués dans l'acquisition du phosphate pour 
limiter l'absorption d'arséniate. D'autre part, selon les travaux de Tu et al. (2004), la présence 
de phosphore a directement un impact sur la phytodisponibilité de l'As dans le sol et entraîne 
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une diminution de l'absorption de l'AsV. Celle-ci peut expliquer une diminution de la toxicité 
de l'AsV sur la croissance des plantes en présence de phosphore observée lors d'une étude 
réalisée sur deux espèces végétales, Medicago truncatula et Hordeum vulgare, par 
Christophersen et al. (2009). 
 L'As(V) est donc en compétition avec le phosphate au niveau de l'absorption racinaire 
et peut interférer dans les processus métaboliques liés à la synthèse d'ATP et à la 
phosphorylation oxydative (Meharg et Hartley-Whitaker, 2002 ; Tripathi et al., 2007). 
 
  1.2.2. Absorption de l'arsénite 
 Jusqu'en 1996, les scientifiques pensaient que l'arsénite (As(III)) entrait dans les 
cellules par diffusion passive en suivant les composés organiques non ionisés tels que les 
acides aminés. En 1997, l'équipe de Sanders remarqua que la souche bactérienne mutante 
glpF présentait une tolérance à l'arsénite supérieure par rapport à la souche sauvage. C'est 
ainsi que fut mis en évidence le rôle de l'aquaglycéroporine GlpF (Glycerol facilitator) dans 
l'absorption de l'arsénite chez les plantes confirmé par la suite par de nombreuses études 
(Bienert, 2008 ; Isayenkov et Maathius, 2008). Les aquaglycéroporines sont une sous-famille 
de la superfamille des aquaporines (Fu et Min, 2007). Ces canaux sont présents au niveau du 
système racinaire et permettent le transfert des nutriments et des solutés dans la racine. 
D'autres études portant sur les bactéries et les levures ont suivi et ont également montré que ce 
type de protéines était impliqué dans le transport de l'arsénite (Bhattacharjee et Rosen 2007). 
 Isayenkov et Maathuis (2008) ont mis en évidence un contrôle du transport de 
l'arsénite par le gène  AtNIP7.1. En effet, des mutants d'Arabidopsis, n'exprimant pas le gène 
NIP7.1, présentent une meilleure résistance à l'arsénite et en accumulent 25 % de moins que 
les Arabidopsis sauvages. De même, l'expression de ce gène chez la levure augmente la 
sensibilité de cette dernière à l'arsénite. D'autres études (Ma et al., 2008 ; Briat, 2010) ont 
montré que l'arsénite utilise les voies de transport du silicium pour pénétrer dans les cellules 
de l'épiderme et de l'endoderme racinaire, notamment en raison de leurs pKa proches et de 
leur structure tétraédrique d'encombrement similaire. 
 
  1.2.3. Absorption des composés organiques de l'arsenic 
 Les travaux de Rahman et de ses collaborateurs (2007) ont mis en évidence un flux 
d'As méthylé sous forme MMA et DMA à un niveau moindre en comparaison à celui de 
l'arsénite ou de l'arséniate. Cette hypothèse est soutenue par plusieurs études réalisées sur 
différentes espèces végétales et démontrant une absorption de MMA et DMA à partir de 
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solutions hydroponiques (Abedin et al., 2002 ; Rahman et al., 2011), y compris chez l'espèce 
hyperaccumulatrice d'As, Pteris vittata (Ma et al., 2001). L'absorption de l'As méthylé 
s'effectuerait également par les aquaglycéroporines et les transporteurs du silicium (Briat, 
2010). Cependant, il est également possible que la méthylation de l'As s'effectue dans la 
plante (Meharg et Hartley-Whitaker, 2002), ce qui peut-être un biais à l'évaluation de 
l'absorption de l'As méthylé chez les plantes.  
 
 1.3. Translocation, détoxification et stockage de l'arsenic 
 Une fois absorbée par les racines, une part plus ou moins importante de l'As sera 
transférée au sein des différents organes de la plante. Sa détoxification, sa translocation et son 
stockage au sein de la plante sont modulés par des déterminants physiologiques et 
biochimiques et reposent principalement sur deux mécanismes, la chélation et la 
compartimentation (Meharg et Hartley-Whitaker, 2002). Ainsi, la présence intracellulaire de 
ligands organiques assure une complexation et permet de réduire la toxicité de nombreux ions 
métalliques et métalloïdes. Elle constitue un aspect fondamental de la résistance des plantes 
aux ETM. Chez les végétaux, quatre groupes principaux de ligands intracellulaires ont été 
caractérisés. 
 
  1.3.1. Les métallothionéines (MT) 
Les métallothionéines sont des protéines largement distribuées dans le monde vivant, 
elles sont présentes chez de nombreux procaryotes et chez la plupart des eucaryotes. Ces 
protéines sont caractérisées par leur richesse en cations métalliques (essentiellement Cu et/ou 
Zn) et par leur forte proportion de résidus cystéines (environ 30 %) (Hassinen, 2009). Elles se 
distinguent aussi par leur faible masse moléculaire (6 à 8 kDa et 60 à 75 acides aminés) et par 
l'absence de résidus aromatiques (Rauser, 1999). Selon les études actuellement disponibles 
(Rauser, 1999 ; Domènech et al., 2006), la plupart des MT présentent deux domaines 
globulaires distincts, dépourvus de structure secondaire et reliés entre eux par une courte 
séquence de transition. Chaque domaine est responsable de la fixation de plusieurs cations 
métalliques divalents ou monovalents (Cobbett et Goldsbrough, 2002). Les plantes produisent 
des MT de classe II (MT-II), qui diffèrent de l'archétype de mammifères MT-I dans la 
localisation et le nombre de cystéines (Rauser, 1999). Le rôle précis des MT dans la réponse à 
l'As est encore débattu, mais de nombreuses observations ont montré qu'elles pourraient être 
impliquées dans certains mécanismes de tolérance. En effet, des travaux menés chez 
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Arabidopsis thaliana et Lycopersicon esculentum (Grispen et al., 2009 ; Goupil et al., 2009) 
ont démontré que la présence d'As inorganique stimule la biosynthèse des MT et que celles-ci 
augmentent le transfert de l'As vers les parties aériennes. Cependant, la synthèse de MT ne 
constitue probablement pas une réponse spécifique. En effet, la présence universelle des 
métallothionéines dans le monde vivant (chez les organismes sensibles comme chez les 
résistants) et leur synthèse dans des situations variées, suggèrent que ces protéines seraient 
plutôt impliquées dans le contrôle général de l'homéostasie cellulaire et non dans les réponses 
spécifiques aux ETM (Domènech et al., 2006, Sigel et al ., 2009). 
 
  1.3.2. Les phytochélatines (PC) 
Elles représentent le deuxième groupe de chélateurs intracellulaires, essentiellement 
rencontrées dans le règne végétal. De nature peptidique, ces molécules sont classées dans une 
petite famille apparentée aux MT, avec lesquelles elles partagent des similarités de structure 
et de fonction : elles sont très riches en Cys [formule générale (y-Glu-Cys) n-Gly (n = 2 à 11)] 
(Clemens, 2006) et leur synthèse est stimulée par l'exposition à divers ions métalliques et 
métalloïdes. Cependant, l'origine biosynthétique des PC marque une différence essentielle 
avec les MT (Pal et Rai, 2010). En effet, elles ne sont pas directement codées par le génome 
mais sont synthétisées par une phytochélatine synthase, à partir d'un tripeptide précurseur, le 
glutathion (Glu-Cys-Gly) (Figure I.15) (Picault et al., 2006). De nombreuses études (Zhang et 
al., 2005, Inouhe, 2005 ; Picault et al., 2006 ; Zhao et al., 2010 ; Requejo et Tena, 2012) ont 
mis clairement en évidence l'implication des PCs dans les mécanismes cellulaires régulant 
l'adaptation/tolérance aux ETM chez les plantes supérieures. Ces travaux ont montré une 
augmentation de la production de PC couplée à une réduction importante des teneurs en 
glutathion réduit (GSH), intervenant dans la synthèse de PC, en réponse à l'exposition aux 
ions métalliques et métalloïdes chez différentes espèces végétales. Ce phénomène est observé 
pour des plantes exposées à l'As (Tripathi et al., 2007 ; Zhao et al., 2010 ; Requejo et Tena, 
2012). En effet, la complexation de l'AsIII avec les PC dans les racines réduit la toxicité de 
l'arsénite et permet sa séquestration dans les vacuoles racinaires (Briat, 2010). Comme pour 
les MT, les PC jouent donc un rôle important dans la tolérance des plantes à l'As en 





Figure I.15 : Biosynthèse des PC chez les plantes supérieures (Inouhe, 2005). 
 
  1.3.3. Métabolisation de l'arsenic 
 Ce mécanisme de détoxication induit la transformation de l'As de la forme inorganique 
à des formes organiques tels que MMA, DMA, les ions tetramethylarsonium (TETRA) et 
oxydes de trimethylarsonium (TMAO). Ce métabolisme est connu chez des microorganismes 
et reste peu exploré chez les végétaux supérieurs. D'autres voies métaboliques permettent la 
formation de métabolites tels que des sucres arséniés, de l'arsénobétaïne et de l'arsenocholine 
(Tamaki et Frankenberger, 1992) Ces composés ont été également détectés chez des végétaux 
supérieurs (Kuehnelt et al., 2000). Plusieurs auteurs ont montré la présence de cette voie de 
méthylation de l'As qui permet une réduction significative de la toxicité des formes 
inorganiques de l'As chez les plantes (Koch et al. 2000 ; Kuehnelt et al., 2000). 
 
  1.3.4. Compartimentation de l'arsenic 
 Une des hypothèses les plus fréquentes pouvant expliquer le phénomène de tolérance 
serait attribuée à la compartimentation accrue des contaminants métalliques et métalloïdes 
sous forme ionique dans la vacuole, grâce à plusieurs familles de transporteurs protéiques 
(Briat, 2010) (Figure I.16). Cette hypothèse est étayée par des travaux de Zhao et ses 
collaborateurs (2009) sur l'As. Ils ont mis en évidence une réduction des ions arséniates en 
arsénites dans les racines grâce à l'arséniate réductase, et au pouvoir réducteur du glutathion. 
Les ions arsénites sont ensuite complexés à des phytochélatines ce qui permettrait leur 
séquestration dans les vacuoles racinaires via des transporteurs ABC (ATP Binding Cassette) 
localisés sur les tonoplastes des vacuoles (Song et al., 2010 ; Mendoza-Cózatl et al., 2010). 
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Ceci atteste du rôle prépondérant de la vacuole dans le maintien de l'homéostasie cellulaire en 
présence d'un excès en As. Ce phénomène expliquerait le faible taux de translocation de l'As 




Figure I.16 : Schéma des mécanismes possibles de l'absorption, de la détoxification et du 
stockage de l'As dans les racines de plantes (d'après Briat, 2010). 
 
 Ainsi, à l'exception des plantes hyperaccumulatrices, entre 75 et 90 % de l'As absorbé 
se concentre dans les racines. Une étude intégrant 46 espèces végétales a montré que le 
rapport entre la quantité d'As présente dans les feuilles et celle présente dans les racines était 
compris entre 0,01 et 0,9 avec une médiane à 0,09 (Raab et al., 2007). Une des hypothèses 
avancée serait que l'As se fixe largement sur les parois cellulaires (Fitz et Wenzel, 2002). 
D'autre part, comme précisé précédemment, une part importante de l'AsV absorbé au niveau 
des racines et réduit en AsIII (Pickering et al., 2000 ; Fitz et Wenzel, 2002). Les ions arsénites 
sont ensuite complexés à des PC permettant leur détoxification et leur stockage dans les 
vacuoles racinaires, limitant ainsi leur translocation vers les parties aériennes. Cependant, une 
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étude menée par Dhankher et al. (2006) sur Arabidopsis thaliana semble indiquer l'existence 
d'un transfert de l'AsV vers les parties aériennes via le xylème par l'intermédiaire des 
transporteurs de phosphate. En effet, ces travaux ont montré qu'en l'absence de réduction de 
l'arséniate en arsénite au niveau des racines le facteur de translocation entre les parties 
aériennes et racinaires était de 0,025 contre 0,01 chez le phénotype sauvage où le gène 
AtACR2 (Arsenic Compounds Resistance, permettant la réduction des As(V) en As(III)) 
s'exprimé. Par ailleurs, Bleeker et al. (2006) ont identifié, chez cette même espèce, des 
protéines de types CDC25, similaire à ACR2 (AtASR). Lors de la surexpression du gène 
AtASR chez Arabidopsis thaliana, une rétention de l'As dans le système racinaire a été 
observée. Il en ressort que la forme As(III) est moins mobile vers les parties aériennes que la 
forme As(V) (Bleeker et al. 2006). Au final, ces données montrent que les plantes favorisent 
une stratégie de complexation pour diminuer la phytotoxicité de l'As.La Figure I.16, extraite 
d'un article publié par Briat (2010), présente une synthèse de l'ensemble des mécanismes 
d'absorption et de stockage de l'As. 
 Concernant les espèces hyperaccumulatrices d'As comme Pterris vittata, elles 
mobilisent facilement l'As vers le xylème (Su et al., 2008). D'après Zhang et ses 
collaborateurs (2002), cette espèce est capable de transférer une part importante de l'AsIII, 
entre 60 et 74 %, vers ses parties aériennes. Cependant, une étude plus récente de Zhang et al. 
(2004) semble indiquer la présence d'un complexe arsénié inconnu autre que AsIII-PC dans 
les frondes de P. vittata, ce complexe serait sensible à la température et aux ions métalliques 
et insensible au pH. Par ailleurs, le riz (Oriza sativa) présente un facteur de translocation vers 
les parties aériennes important pour l'As. Ceci semble s'expliquer par une forte expression du 
transporteur de silicium LSI2 dont Ma et son équipe (2008) ont montré qu'il possédait la 
faculté de transporter l'As.  
 
 2. Phytotoxicité de l'arsenic 
 
 L'As n'est pas un élément essentiel pour les plantes. Une fois absorbé, il entre en 
compétition avec des métabolites essentiels, ce qui le rend phytotoxique (Bowen 1979). 
Comme c'est le cas pour l'homme, la toxicité de cet élément pour les plantes dépend de sa 
nature chimique, les formes inorganiques étant plus toxiques que les formes organiques. Cette 
toxicité est aussi dépendante du degré d'oxydation : l'As natif (As(0)) est plus toxique que 
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l'arsénite (As (III)) et l'arséniate (As(V)) est la moins toxique des formes (Liu et al., 2005 ; 
Duquesnoy et al., 2009). 
 Chez les plantes, l'excès métallique est généralement perçu comme un facteur de stress 
qui entraîne une perturbation de leurs réactions physiologiques (Benavides et al., 2005 ; 
Sharma et Dubey, 2005 ; Clemens, 2006). En effet, la présence de l'As dans le sol et la 
capacité de certains végétaux à l'accumuler dans ces organes, peut entraîner des effets 
toxiques :  
- Inhibition de la germination (Li et al., 2007) ; 
-  Diminution de la croissance (Stoeva et al., 2005 ; Rahman et al., 2007) ; 
- Modifications de l'architecture du système racinaire (Li et al., 2007) ; 
- Altération des fonctions physiologiques (photosynthèse, état hydrique) (Stoeva et 
al., 2005 ; Mateos-Naranjo et al., 2012) ; 
- Modification éventuelle de l'organisation tissulaire et de la perméabilité cellulaire 
(Shri et al., 2009) ; 
- Chlorose et nécrose (Gulz et al., 2005) ; 
- Réduction de la surface foliaire par diminution de la taille des cellules (Knauer et 
al., 1999). 
- A forte concentration, l'As inorganique entraîne la précipitation des protéines en 
interagissant avec les liens sulfures et les sites actifs (Jana, 2009). 
 
 2.1. Effet de l'arsenic sur le développement des plantes 
 La croissance est un processus commun à tous les organismes vivants. Au niveau 
cellulaire, les composants de la croissance sont la division, l'élongation cellulaire et la 
production de diverses substances cellulaires. Un déficit de développement et de croissance 
est une des réponses les plus fréquentes et la première observable lorsque des plantes sont 
soumises à un stress (Adriano, 2001 ; Sandalio et al., 2001 ; Sobkowiak et Deckert, 2003). 
Ainsi, la mesure de la croissance est considérée comme un paramètre biométrique souvent 
utilisé pour déterminer un éventuel effet phytotoxique des ETM (Stoeva et al., 2005). 
 De nombreuses études visant à évaluer l'inhibition de développement en présence d'As 
ont été effectuées sur différentes espèces notamment sur le riz, Oryza sativa L. (Rahman et 
al., 2007), le blé, Triticum aestivum L. (Li et al., 2007), le haricot, Phaseolus vulgaris L. 
(Stoeva et al., 2005) ou sur le trèfle, Trifolium pratense L. (Mascher et al., 2002). Ces études 
mettent notamment en évidence une réduction de la croissance racinaire et des parties 
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aériennes, une diminution de la surface des feuilles, des chloroses et nécroses des feuilles. De 
part leur contact direct avec les contaminants du sol, les racines des plantes sont l'organe où 
les premiers signes d'altérations de la croissance sont observés (Zhang et al., 2009). 
Cependant, Cao et son équipe (2009) ont montré que des concentrations en As inférieures ou 
égales à 100 mg.kg-1 dans les sols peuvent stimuler la croissance et le développement des 
racines. 
 Diverses conséquences biologiques dues au contact des plantes avec l'As peuvent 
également contribuer à l'inhibition de leur croissance, comme une perturbation de l'activité de 
certaines enzymes intervenant dans des processus physiologiques essentiels au développement 
(photosynthèse, respiration)  (Han et al., 2002;. Liu et Zhang, 2007;. Liu et al., 2007). 
 
 2.2. Toxicité de l'arsenic au niveau physiologique et biochimique 
 La phytotoxicité de l'As peut entraîner de fortes perturbations dans le métabolisme de 
la plante et ainsi perturber son activité photosynthétique. En effet, l'appareil photosynthétique 
apparaît comme étant une des principales cibles des ETM (Prasad, 1999). 
 
  2.2.1. Impact de l'arsenic sur les teneurs en chlorophylles 
 Les chlorophylles, constituées d'un noyau tétrapyrrolique relié à un atome de Mg, sont 
des pigments photosynthétiques essentiels au processus de la photosynthèse. Elles sont 
regroupées en amas, dans les membranes des thylakoïdes des chloroplastes des feuilles, au 
niveau des photosystèmes qui permet la transformation de l'énergie photonique en énergie 
chimique. Un stress abiotique, comme une pollution du sol par l'As, peut entraîner une 
inhibition de la voie de biosynthèse des chlorophylles et aboutir à un dysfonctionnement des 
centres réactionnels du système photosynthétique (Prasad, 1999). 
 Plusieurs travaux ont mis en évidence un impact d'une contamination en As dans le sol 
sur la biosynthèse des pigments chlorophylliens chez différentes espèces végétales (Stoeva et 
al., 2005 ; Li et al., 2007 ; Rahman et al., 2007). Ces effets semblent être dépendants de l'âge 
des feuilles, les feuilles matures étant plus sensibles que les jeunes feuilles (Krupa et Moniak, 
1998 ; Rahman et al., 2007). De même, une hausse de la teneur en chlorophylle peut-être 
observée chez une espèce végétale tolérante alors qu'une baisse sera mesurée chez une 
population sensible (Prasad, 1999). Jain et Gadre (1997) se sont concentrés sur les cibles de 
l'As dans la voie de biosynthèse des chlorophylles. Ils ont observé une action inhibitrice de 
l'As sur l'activité chlorophyllase après quelques heures d'exposition, ce qui semble indiquer 
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que l'As agit sur la biosynthèse et non sur le catabolisme des chlorophylles. D'autre part, la 
disponibilité de l'acide -aminolévulinique (ALA), le précurseur des tétrapyrroles (Tanaka et 
Tanaka, 2007), est limitée en présence d'As. Cette molécule est synthétisée par deux voies 
distinctes chez les plantes, soit à partir du succinyl CoA et de la glycine, soit à partir du 
glutamate (Eckhardt et al., 2004). Une interaction de l'As avec des groupements thiols 
pourrait être responsable de l'inhibition des enzymes intervenant dans les voies de synthèse de 
l'acide -aminolévulinique (Jain et Gadre, 2004). 
 
  2.2.2. Effet sur le fonctionnement des photosystèmes  
 L'appareil photosynthétique est situé dans la membrane des thylakoïdes. Il est  
organisé autour de deux centres photorécepteurs appelés les photosystèmes (PSI et PSII), eux-
mêmes constitués d'un centre réactionnel (une paire de molécules de chlorophylles a ou P680 
pour le PSII et P700 pour le PSI) et d'une antenne collectrice (chlorophylles a, b et 
caroténoïdes). Ces photosystèmes, et notamment le photosystème II (PSII), permettent 
l'absorption des photons déclenchant les réactions photochimiques de la photosynthèse, ils 
jouent donc un rôle majeur dans l'activité physiologique des plantes. 
 La fluorescence chlorophyllienne permet d'évaluer la capacité et l'efficacité des 
photosystèmes à convertir l'énergie lumineuse en énergie chimique (Maxwell et Johnson, 
2000). En effet, la lumière absorbée par l'appareil photosynthétique n'est pas totalement 
transformée en énergie chimique, une partie est perdue sous forme de chaleur et de 
fluorescence (Figure I.17). Le devenir de l'énergie lumineuse captée est fonction de l'état 
physiologique de la plante, environ 2 à 3 % de la lumière absorbée par le PSII est réémise 
sous forme de fluorescence (Maxwell et Jonhson, 2000). Cette émission permet de traduire les 
pertes d'énergies lors des transferts des électrons excités, des chlorophylles vers les centres 
réactionnels. La fluorescence chlorophyllienne exprime donc l'énergie lumineuse réfléchit par 
la plante, plus elle est élevée, plus la plante est stressée (Maxwell et Jonhson, 2000). 
 Un stress environnemental tel que la présence d'ETM en excès dans le sol peut altérer 
l'activité photosynthétique des plantes (Murata et al., 2007 ; Lage-Pinto et al., 2008). En effet, 
de nombreuses études ont mis en évidence une diminution de l'efficacité des PSII matérialisée 
par une forte baisse de l'efficience photochimique maximale (Fv/Fm) suite à des 
contaminations du sol par le Cd (He et al., 2008 ; Ci et al., 2009), le Cu (Mateos-Naranjo et 
al., 2008), le Cr (Vernay et al., 2007), l'As (Stoeva et Bineva, 2003 ; Wang et al., 2012) ou 
encore le Pb (Liu et al., 2010). Pour une espèce végétale donnée, la nature de l'élément, sa 
concentration et la durée d'exposition sont les principaux facteurs déterminants les effets 
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engendrés (Chugh et Sawhney, 1999). D'une manière générale, le photosystème II (PSII) 
semble plus sensible que le photosystème I (PSI) (Dazy, 2008). Au niveau du PSII, l'action 
des métaux et métalloïdes est principalement située au niveau du Complexe d'Emission de 
l'Oxygène (OEC) représenté par une manganoprotéine mais aussi au niveau de l'activité du 
P680 et des quinones (QA et QB) (Dazy 2008). Concernant le PSI, la ferrédoxine et le P700 
semblent être les cibles principales des polluants (Prasad, 1999). Au-delà de l'altération de 
l'activité des photosystèmes, des effets toxiques des ETM ont été relevés sur le 
fonctionnement des plastocyanines mais aussi au niveau des plastoquinones et du cytochrome 
(Prasad, 1999). Par ailleurs, la diminution des performances photosynthétiques peut-être reliée 
aux teneurs en chlorophylles mesurées dans les feuilles, celles-ci ont un impact direct sur la 
proportion d'énergie lumineuse absorbée et sur l'efficacité photochimique des photosystèmes 
(Mateos-Naranjo et al., 2011). 
 
 
Figure I.17 : Utilisation de l'énergie lumineuse incidente reçue par les PSII.  
 
2.2.3. Impact de l'arsenic sur les échanges gazeux photosynthétiques et sur le 
cycle de Calvin 
 Les échanges gazeux photosynthétiques ont pour origine le déroulement simultané 
d'un ensemble de processus donnant lieu à la production ou à la fixation du dioxyde de 
carbone et d'oxygène gazeux. Les travaux de Schultz et Joutti (2007) et de Vernay et son 
équipe (2009) ont mis en évidence un impact important des éléments traces sur les échanges 
gazeux au niveau des feuilles contrôlant l'activité photosynthétique. Celle-ci est souvent 
caractérisée par une diminution du taux de photosynthèse nette et de la conductance 




Figure I.18 : Cibles des éléments traces métalliques et métalloïdes dans le cycle de Calvin 
(Dazy, 2008). Abréviations : Rubisco (Ribulose 1,5 biphosphate carboxylase/oxygénase) ; 
GAPDH (Glyceraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase) ; TIM (Triose Phosphate 
Isomérase) ; FBPase (Fructose 1,6 biphosphatase) ; GAP (Glycéraldéhyde-3-Phosphate) ; 
DHAP (Dihydroxyacétone phosphate). Les cibles des ETM sont entourées en rouge. 
 
 Chez les plantes, l'exposition à l'As conduit également à une forte inhibition de la 
photosynthèse, du rendement photosynthétique, et à une limitation du taux d'assimilation de 
CO2 (Stoeva et Bineva, 2003). Cette inhibition peut s'expliquer en partie par la diminution des 
teneurs en chlorophylles et en caroténoïdes généralement constatée (Stoeva et Bineva, 2003 ; 
Stoeva et al., 2005 ; Li et al., 2007 ; Rahman et al., 2007). Cependant, l'altération des 
échanges gazeux au niveau des feuilles peut-être causée par la fermeture des stomates 
provoquée par une perturbation de l'état hydrique des plantes suite à un excès d'As (Schurr et 
al., 2006). La diminution de la conductance stomatique entraîne une limitation du flux de CO2 
entrant, phénomène considéré comme la cause principale de la forte réduction de la fixation 
du CO2 (Flexas et Medrano, 2002). L'As peut également inhiber certaines enzymes 
intervenant dans le cycle de Calvin et notamment la Rubilose 1,5-biphosphate 
carboxylase/oxygénase (Rubisco) qui joue un rôle clé dans l'assimilation du CO2 (Stoeva et 
Bineva, 2003, Dusquenoy et al., 2009). Ainsi, les trois étapes du cycle de Calvin 
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(carboxylation, réduction, régénération) sont affectées par les éléments métalliques et 
métalloïdes, la carboxylation demeurant la plus sensible (Figure I.18 ; Prasad, 1999). 
L'inactivation des activités enzymatiques et plus particulièrement celle de la Rubisco par le 
Cd, le Cu, le Pb, l'As ou le Zn, serait liée à une interaction entre ces métaux et les 
groupements sulfhydryl de cette enzyme (Prasad, 1999). 
 
 L'As peut donc provoquer des altérations à différents niveaux dans la plante entraînant 
une inhibition de l'activité photosynthétique et plus précisément sur : 
- La teneur en chlorophylles des feuilles ; 
- Le fonctionnement des photosystèmes ; 
-  Les échanges gazeux au niveau des feuilles ; 
- Des désordres de l'ultrastructure des chloroplastes, riches en protéines et 
pigments, et support de la conversion de l'énergie lumineuse en énergie chimique.
 
 3. Tolérance de l'arsenic chez les plantes  
 
Les mécanismes de tolérances des plantes reposent en partie sur l'efficacité du 
métabolisme antioxydant. En effet, un stress environnemental, comme la pollution du sol par 
l'As, entraîne une succession de réaction au niveau biochimique et moléculaire chez les 
plantes (Panda et al., 2010) : 
- Perturbation et mise en place d'un stress oxydant (production d'espèces réactives 
oxygénées) ; 
- Instauration de mécanismes de défenses (métabolisme antioxydant, synthèse de 
chélateurs organiques, …) ; 
- Substitution de cofacteurs de molécules organiques, telle que la substitution du 
phosphore par l'As au niveau de l'ADN. 
De nombreux mécanismes sont mis en place pour se défendre et tolérer un polluant, 
ceux-ci dépendent de l'espèce végétale étudiée et de la nature du polluant (Clemens, 2006). 
 
 3.1. Le stress oxydatif  
Des plantes soumises à un stress environnemental mettent en place une réponse 
appelée stress oxydatif. Il se défini comme étant le résultat d'un déséquilibre entre la balance  
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des Espèces Réactives de l'Oxygène (ERO ou ROS) et les systèmes de défense antioxydants 
(Apel et Hirt, 2004), déséquilibre consécutif à une surproduction de ces composés 
radicalaires. 
 
Tableau I.7 : Principaux radicaux libres (ERO) produits lors d'un stress oxydatif chez  les 
plantes (*R : substrat organique). 
O2.- radical superoxyde 
HO2. radical perhydroxyde 
.OH radical hydroxyle 
RO2. radical peroxyle 
RO. radical alkoxyle 
H2O2, ... Formes non radicalaires 
 
Les ERO (Tableau I.7) sont des molécules qui diminuent et empêchent l'oxydation 
d'autres substances chimiques. Elles sont produites principalement dans les mitochondries, les 
chloroplastes et les peroxysomes. Par ailleurs, les chaînes de transfert d'électrons au niveau de 
l'appareil photosynthétique sont également capables de produire une grande quantité d'ERO 
via les cytochromes (Parent et al., 2008). Même si les ERO sont formées au cours du 
métabolisme normal de la plante, l'augmentation de leur concentration intracellulaire est 
souvent synonyme de stress. Si la contribution de la mitochondrie à la production d'ERO lors 
de la réponse au stress est encore mal définie (Heyno et al., 2008), dans la plupart des 
situations où les conditions environnementales sont modifiées, une forte augmentation des 
ERO est observée au niveau des chloroplastes et des péroxysomes (Dal Corso et al., 2008) 
entraînant un stress oxydatif. L'As génère une forte production d'ERO (Muschitz, 2009). Cette 





 Lors du stress oxydatif, une partie des radicaux échappe au système de contrôle et 
attaque des cibles cellulaires entraînant l'apparition de dégâts souvent irréversibles. En effet, 
les ERO sont de puissants agents oxydants capables d'altérer toute une série de cibles 
biologiques importantes, avec comme conséquence la modification des domaines fonctionnels 
des biomolécules (Devi et Prasad, 2004) (Figure I.19) : 
- Inhibition de l'activité enzymatique ;  
- Perturbation du métabolisme végétal (notamment la photosynthèse et la 
respiration) ; 
- Oxydation de protéines ; 
- Altération des membranes cellulaires via l'induction de phénomènes de 
peroxydation lipidique ; 
- Apparition de cassures au sein de l'ADN, pouvant conduire à la mort cellulaire. 
 
 
Figure I.19 : Principaux dommages cellulaires induits par les espèces réactives de l'oxygène et 
provoqués sur les lipides, les protéines et l'ADN (d'après Devi et Prasad, 2004). 
 
 Pour toutes ces raisons, les ERO sont généralement considérées comme des molécules 
toxiques. Cependant, il est aujourd'hui reconnu que leur synthèse joue un rôle essentiel dans la 
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vie et la mort de la cellule végétale. Elles peuvent agir comme des molécules de signalisation 
cellulaire pour mettre en place des mécanismes de défense vis-à-vis d'un stress, qu'il soit 
d'origine biotique ou abiotique (Dat et al., 2000). En effet, de nombreux travaux ont montré 
que les ERO peuvent intervenir dans les cascades de signalisation responsables de l'induction 
et de la régulation de nombreux gènes de défense tel que ceux codant pour les protéines de 
choc thermique (HSP = Heat Shock Proteins) ou les  enzymes antioxydantes (Apel et Hirt, 
2004 ; Mittler et al., 2004).  Elles peuvent aussi intervenir dans la fortification des parois 
cellulaires lors de l'attaque d'un pathogène (la lignification), des précurseurs phénoliques sont 
associés entre eux par des réactions dépendantes de l'H2O2 pour former les molécules de 
lignine (Abreu et al., 2001). 
 
 3.2. Les systèmes antioxydants de protection 
 
Figure I.20 : Formation et détoxification des radicaux libres lors d'un stress As. ROS : espèces 
réactives de l'oxygène ; SOD : superoxyde dismutase ; CAT : catalase ; LOX : lipoxygénase ; 
A-L : acide -linolénique ; APOD : ascorbate peroxydase ; AS : ascorbate ; MDHA : 
monodéhydroascorbate ; MDHAR : MDHA réductase ; DHA : déhydroascorbate ; ICDH : 
isocitrate déhydrogénase ; DHAR : DHA réductase ; GSH : glutathion réduit ; GSSG : 
glutathion oxydé ; GR : glutathion réductase ; Les noms soulignés sont les noms des enzymes. 
Les flèches pointillées sont les actions directes de AS, GSH et -tocophérol sur les ROS et les 
flèches vertes sont les enzymes dont l'activité est stimulée par les ERO dans le cas des LOX et 
par le jasmonate dans le cas des autres (Bes, 2008). 
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Pour réguler les teneurs en ERO, la plante répond par la mise en place de mécanismes 
de prévention ou/et de détoxification. Les mécanismes de prévention servent à dissiper 
l'énergie absorbée en excès sous forme non dangereuse pour la plante (chaleur). La 
détoxification permet d'éliminer les ERO mais aussi de contenir les dégâts provoqués. Celle-
ci utilise la capacité des enzymes anti-oxydantes (SOD, peroxydase, catalase, …) à réduire les 
espèces oxygénées formées lors du stress oxydatif grâce au pouvoir réducteur des 
antioxydants (ascorbate, glutathion) (Figure I.20). En effet, lors d'une production 
physiologique de radicaux libres suite à un stress abiotique, la plante dispose des systèmes de 
protection qui lui permettent de lutter contre ces espèces radicalaires. Ces systèmes de 
défenses sont constitués d'un dispositif endogène de nature enzymatique. 
 
 3.3. Les cibles des ERO 
En cas de stress oxydatif une partie des radicaux échappent au système de contrôle et 
vont donc pouvoir attaquer des cibles cellulaires. Les radicaux libres provoquent la 
peroxydation des lipides membranaires, altérant la perméabilité des membranes. Ils entraînent 
également une rigidité de la membrane augmentant sa perméabilité. De plus, ils provoquent la 
dénaturation et l'inactivation des protéines (oxydation des acides aminés, désamination en 
dérivés carbonylés, fragmentation des chaînes polypeptidiques) (Apel et Hirt, 2004). 
Certaines protéines peuvent au contraire être activées après modifications, comme pour 
certains facteurs de transcription.  Au niveau de l'ADN, de nombreuses lésions sont induites 
par les ERO. Les bases de l'ADN sont en effet très sensibles aux ERO, qui induisent la 
formation de nombreux dérivés, par addition, oxydation ou fragmentation (Gill et Tuteja, 
2010). Les lésions dues au stress oxydatif peuvent être évaluées tant au niveau des protéines 
par le dosage des groupements thiols (SH : marqueur d'une non oxydation) ou des 
groupements carbonyles (C=O, marqueur d'une oxydation), qu'au niveau des lipides par le 
dosage des produits de dégradation des lipides oxydés (TBARS, Substances Réactive à 
l'Acide Thiobarbiturique) suite à la peroxydation des lipides membranaires, qu'au niveau de 
l'ADN par le dosage des bases oxydées ou des cassures de brins (Apel et Hirt, 2004). 
L'un des principaux mécanismes étudié pour évaluer les effets du stress métallique sur 
les plantes est l'étude de la peroxydation lipidique et le dosage des produits de dégradation des 
acides gras membranaires (TBARS). La peroxydation lipidique est un mécanisme en chaîne 
de dégradation des acides gras membranaires, conduisant à la formation d'hydroperoxydes 
instables (Khan et al., 2009). Elle peut être initiée de manière chimique, c'est-à-dire, à l'aide 
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d'ions de métaux de transition qui engendrent les radicaux HO, mais aussi de manière 
enzymatique ou thermique. Les produits de la peroxydation sont extrêmement nombreux et 
certains d'entre eux n'ont pas encore été identifiés, les plus connus sont le malonyldialdéhide 
(MDA) et le 4-hidroxynonénal (4HNE) (Rémita, 2001). 
Différentes expériences ont permis de constater que l'As entraîne la peroxydation des 
lipides membranaires chez les plantes (Srivastava et al., 2005 ; Shri et al., 2009), entraînant 
une déstructuration des membranes modifiant leur intégrité, leur fluidité et par conséquence 
leur perméabilité. 
 
Chapitre IV : La phytoremédiation : un procédé biologique de 
dépollution des sols 
 
Le traitement des sols regroupe un ensemble de techniques, dont la fiabilité dépend de 
la nature et de l'importance de la pollution mais aussi de la performance du procédé utilisé et 
de son coût. L'importance des enjeux environnementaux (pollution des nappes et risques 
sanitaires) et économiques a permis le développement de différentes technologies pour la 
réhabilitation de sites pollués. Dans ce contexte, l'usage futur du site conditionne fortement le 
choix de traitement. 
Afin de pallier aux principales limitations des méthodes actuellement disponibles dans 
les stratégies de dépollution (traitement ex-situ par dégradation biologique des polluants 
organiques, désorption thermique, incinération ou lavage du sol après extraction), les 
recherches s'orientent depuis quelques années vers l'utilisation de plantes supérieures. En 
effet, il a été mis en évidence que la présence d'un couvert végétal induit ou stimule la 
biodégradation de contaminants organiques (Reilley et al., 1996). De même, certaines plantes, 
dites métallophytes, sont capables de se développer et de se maintenir spontanément sur des 
sites fortement contaminés par divers ETM et certains de ces végétaux, qualifiés 
d'hyperaccumulateurs, ont la capacité de stocker massivement les ETM dans leurs parties 
aériennes (Brooks, 1998). Les études concernant l'écophysiologie et le métabolisme des 
plantes supérieures en milieu contaminé, ont progressivement permis d'insérer le concept de 
phytoremédiation à côté de celui de bioremédiation des sites pollués. Aujourd'hui, le terme de 
phytoremédiation est largement accepté et regroupe un ensemble de méthodes basées sur 
l'utilisation de végétaux supérieurs dans un objectif de réhabilitation de sites pollués.  
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 1. Généralités 
 
 Selon la définition énoncée par l'ADEME en 2006, la phytoremédiation est « un 
procédé basé sur l'utilisation de la capacité de certains végétaux (herbacées, plantes, 
arbustes, arbres) à se développer en milieux contaminés. En effet, ces végétaux peuvent 
bloquer, extraire, accumuler, transformer ou détruire un polluant. Ce procédé peut 
s'appliquer au traitement des sols, des boues, des sédiments, des effluents liquides voire 
gazeux. Les polluants traités sont les métaux, les solvants, les hydrocarbures aromatiques 
polycycliques, les explosifs, les produits phytosanitaires, … ». 
 Cette technique utilise les plantes pour réhabiliter un écosystème pollué et/ou réduire 
les risques dans les relations sources - exposition - récepteurs. Elle regroupe un ensemble de 
techniques de biotechnologies ayant obtenu des résultats encourageants pour des 
problématiques diverses et permettant de traiter de grandes surfaces de sols ou des volumes 
d'effluents liquides et d'air à de faibles coûts.  
 
 2. Les différentes techniques de phytoremédiation 
 
 Les études réalisées à ce jour permettent d'envisager cinq types de stratégies de 
phytoremédiation (Figure I.21) particulièrement prometteuses.  
 

Figure I.21 : Les différents procédés de phytoremédiation et le rôle des plantes (Morel, 2010). 
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- Phytostimulation ou rhizoatténuation : au niveau de la rhizosphère l'association 
entre les plantes et les microorganismes du sol permettent la dégradation des contaminants 
organiques. Cette méthode est notamment utilisée depuis plusieurs années par l'armée 
américaine dans le cadre de la dépollution de sites contaminés par des explosifs (TNT). Des 
travaux de recherches ont montré son intérêt dans la dégradation de l'atrazine (Cuadrado et 
al., 2010). 
 
- Phytovolatilisation : se réfère à l'absorption et la transpiration des contaminants, 
composés essentiellement organiques, par les plantes. Les composés sont volatilisés sous une 
forme non toxique. Une étude a mis en évidence la capacité des peupliers à volatiliser 90 % 
du TriChloroEthylène (TCE) contenu dans le sol (EPA, 1998). Des travaux plus récents 
menés par Mohapatra et al. (2008) ont mis en évidence une élimination de l'As contenu dans 
des boues par volatilisation en utilisant des microorganismes anaérobies. 
 
- Rhyzofiltration : cette méthode s'applique à la restauration des eaux de surface et 
souterraines polluées. Le principe est d'utiliser les capacités élevées du système racinaire de 
certaines espèces végétales pour extraire par absorption ou adsorption les polluants d'un 
milieu liquide. Cette méthode a notamment été testée en Ukraine dans le cadre de la 
dépollution du site de Tchernobyl (Schnoor, 1997) et par Vaillant et al. (2004) pour 
l'épuration des eaux usées urbaines. 
 
- Phytoextraction : elle est basée sur l'utilisation de végétaux hyperaccumulateurs, 
qui absorbent les ETM du sol de façon sélective et les accumulent dans les organes aériens 
faciles à récolter (McGrath, 1998). Ces espèces végétales doivent posséder une biomasse 
aérienne importante, être compétitives et tolérantes à la contamination et à des conditions 
agronomiques défavorables (Pilon-Smits, 2005). Cette technologie efficace pour une grande 
variété d'ETM (Pb, Cd, Ni, Zn, …), est aujourd'hui proposée par de nombreuses sociétés 
américaines avec un marché potentiel pour l'Europe et les Etats Unis de 1,2 à 1,4 Milliards $ 
pour le traitement des sites pollués par des ETM (Lewandowski et al., 2006).  
 Cette technique est complétée par le concept de phytoextraction induite. Elle se base 
sur l'utilisation de plantes à fortes biomasse et à croissance rapide. L'accumulation des 
éléments traces est stimulée par l'ajout d'un agent chélateur organique naturel (acides aminés, 
acides organiques, …) ou de synthèse (Acide Ethylène Diamine Tétracétique (EDTA), 
Ethylène Glycol Tétraacétique (EGTA), …) afin d'augmenter la biosdisponibilité de l'élément 
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ciblé (Evangelou et al., 2007 ; Komárek et al., 2010). De nouvelles approches s'orientent vers 
l'utilisation de plantes génétiquement modifiées, telles que Nicotiana tabaccum, Brassica 
oleracea, Populus tremula × P. alba, …,  avec une stimulation de plusieurs fonctions tels que 
l'activité des transporteurs membranaires, la production des enzymes du métabolisme du 
soufre et la synthèse de chélatants intracellulaires tels que les métallothionéines ou les 
phytochélatines (Sappin-Didier et al., 2005 ; Kotrba et al., 2009 ).  
 L'un des inconvénients de cette technique est la création d'une nouvelle source 
d'exposition avec un risque d'entrée des contaminants dans la chaîne trophique et leur 
potentiel retour au sol avec la chute des feuilles et la formation de la litière (Stoltz & Greger 
2002). Ainsi, Blaylock et al. (1997) ont montré que l'utilisation de Brassica juncea dans un 
procédé de phytoextraction assistée entraîne la production de 6 t.ha-1 de déchet biologique qui 
peut contenir de 1 à 1,5 g de Pb par kg de matière sèche. Une des premières étapes de 
traitement de ces déchets est la réduction de volume par compostage ou par compaction avec 
obligatoirement la prévision d'un système de récupération des lixiviats (Raskin et al. 1997). 
La biomasse est ensuite principalement traitée par voie thermochimique (Ghosh et Singh 
2005). Le produit final peut être stocké dans un centre d'enfouissement ou subir une 
extraction liquide des ETM dans les cendres (Sas-Nowosielska et al., 2004). 
 
- Phytostabilisation : elle permet de réduire de manière chimique ou biologique la 
fraction disponible des polluants dans le sol rhizosphérique, en les stockant dans le système 
racinaire ou en favorisant son insolubilisation dans la rhizosphère. L'implantation de plantes 
vivaces sur le sol permet de limiter la dispersion et le transfert des polluants vers d'autres 
milieux (Alvarenga et al., 2008 ; Kumpiene et al., 2009). En effet, l'apport d'un couvert 
végétal sur un sol pollué limite les risques d'érosions et de lessivage du sol. Dans ce cas, il 
n'est pas recherché une extraction des polluants mais leur maintien dans l'environnement des 
racines. Des végétaux avec un système racinaire important sont privilégiés pour augmenter les 
surfaces de contact sol-plante. Cette approche vise ainsi à limiter les risques de transfert de la 
pollution en dehors du sol contaminé et permet en même temps une meilleure intégration 
paysagère pour des sites présentant d'importants volumes impossibles à stocker en décharge 
de classe I. Les plantes candidates pour un procédé de phytostabilisation doivent avoir 
plusieurs propriétés, notamment une capacité de colonisation du site facile, une croissance 
rapide, être tolérantes aux contaminants, une faible translocation du métal vers les parties 
supérieures, un cycle de vie long, un fort taux de reproduction et des avantages 
commerciaux/économiques pour rentabiliser le site contaminé (Mench et al., 2005). 
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 Cette technique peut être améliorée par un apport d'amendements aux sols capables de 
réduire la mobilité et la disponibilité des ETM ou de fertiliser le sol. Le but de l'ajout des 
amendements est d'augmenter la sorption des contaminants sur les phases porteuses solides du 
sol ou de favoriser des réactions physico-chimiques (e.g. augmentation du pH) ou biologiques 
qui font diminuer le pool labile en contaminants notamment dans la solution du sol (Gupta et  
Sinha, 2006). Plusieurs mécanismes réactionnels sont possibles, la sorption - adsorption, les 
réactions acide - base, la précipitation, l'échange d'ions, la complexation ou l'oxydoréduction 
(Williford et al. 2001, Mench et al. 2003). 
 De nombreux matériaux sont connus pour ces propriétés, tels que la béringite (Mench 
et al., 2003 ; 2006), les cendres volantes (Gupta et Sinha, 2006 ; Pourrut et al., 2011), la 
montmorillonite (Huang et al., 2010), la zéolite (Shi et al., 2009), la grenaille de fer (Mench 
et al., 2003 ; 2006 ; Kumpiene et al., 2011), la matière organique (Mench et al., 2003 ; Shi et 
al., 2009, Park et al., 2011), les produits phosphatés ou carbonatés (McGowen et al., 2001 ; 
Hettiarachchi et Pierzynski, 2002), les oxydes et hydroxydes d'aluminium, de fer et de 
manganèse (Hettiarachchi et Pierzynski, 2002). 
 
 Le recours aux végétaux supérieurs dans les stratégies de dépollution est donc 
considéré aujourd'hui avec un intérêt croissant. Sur le continent Nord-Américain, les 
techniques de phytoremédiation sont particulièrement utilisées, une vingtaine de brevets a été 
déposée au cours de ces 7 dernières années. Certains d'entre eux protègent une méthodologie 
spécifique et bénéficient d'une couverture internationale (Raskin et al., 1994 ; Chaney et al., 
1998), alors que les autres ont trait à des mises au point techniques ou à l'utilisation d'espèces 
végétales. 
 
 3. Les espèces végétales métallophytes 
 
 La végétation présente sur les divers types d'habitats métallifères présentent une 
spécialisation écologique, une fréquence de rareté et un risque d'extinction élevés (Whiting et 
al., 2004). Les conditions écologiques extrêmes rencontrées sur les sites métallifères 
entraînent la formation de phytocénoses originales (Ernst, 1974). Celles-ci sont composées, 
d'une part, d'un nombre important d'espèces endémiques apparues probablement par le jeu de 
l'isolement écologique et géographique (Rajakaruna, 2004). Pour les sites métallifères 
anthropogènes, la végétation métallicole est, d'autre part, caractérisée par des espèces locales 
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provenant des habitats non métallifères voisins qui ont colonisé rapidement ces milieux 
contaminés en acquérant des capacités de résistance aux ETM présents (Schat & Ten Bookum 
1992).  
Les végétations dites métallicoles présentent des caractéristiques communes (Faucon, 2009) : 
- Une rareté et un faible recouvrement des phanérophytes ; 
- Une surreprésentation des espèces à stratégie stress-tolérante ; 
-  Une sous-représentation des arbres ; 
- Un recouvrement total souvent < 100 % ; 
- Une faible productivité. 
  
 Les plantes métallophytes sont des plantes qui se développent préférentiellement ou 
exclusivement sur un sol riche en un métal donné (Remon, 2006). Selon la classification de 
Lambinon & Auquier (1963), ont été distingués :  
- Les métallophytes absolues  pour les taxons endémiques des sols métallifères ; 
- Les pseudométallophytes pour les espèces présentes sur sols métallifères et non 
métallifères. 
 Dans ce présent travail nous utiliserons le terme « métallophyte » pour désigner toutes 
les plantes qui se développent spontanément sur un sol métallifère. 
 
 





Pour s'implanter, se développer et se reproduire sur des sols riches en polluants 
métalliques et métalloïdes, les espèces métallophytes ont développé des stratégies distinctes 
pour tolérer, accumuler et transporter les éléments traces en excès dans le sol (Remon, 2006). 
Selon les paramètres physico-chimiques des sols, la nature des éléments métalliques, leurs 
teneurs et leurs spéciations, les espèces végétales, les variétés et les processus impliqués dans 
la rhizosphère, les mécanismes mis en jeu par les plantes sont différents (Figure I.22).  
 
 En fonction du facteur de transfert sol-plante des ETM, les plantes peuvent être 
classées en quatre groupes (Remon, 2006). 
 
- Les plantes excluantes mettent en place des mécanismes d'exclusion des ETM 
mettant en jeu deux stratégies distinctes. D'une part, l'exclusion est caractérisée par le 
phénomène d'évitement défini comme la capacité de certains organismes à empêcher 
l'absorption des métaux (Baker & Walker, 1990). Il est observé notamment chez les bactéries, 
les champignons et les algues, il semble plus rare chez les végétaux supérieurs (Baker & 
Walker, 1990). D'autre part, les végétaux tolérants aux ETM dits « exclueurs » absorbent les 
métaux et métalloïdes mais ils sont capables de réduire leur translocation vers la partie 
aérienne en les séquestrant dans les tissus racinaires (Pauwels, 2006). Certaines métallophytes 
présentent un mécanisme de détoxification en larguant l'excès de métaux dans leurs feuilles 
mortes (Dahmani-Muller et al., 2000). A partir d'une concentration critique dans le sol, les 
ETM sont massivement transportés vers les feuilles et provoquent des dégâts liés à leurs 
toxicités. Chez des écotypes de Holcus lanatus, Meharg et Macnair (1992 et 1994) ont 
expliqué la capacité excluante vis-à-vis de l'As par une faible affinité des transporteurs 
membranaires des phosphates pour l'As.  
 
- Les plantes accumulatrices sont caractérisées par une forte biomasse et un 
enracinement important permettant d'augmenter leur surface de contact avec le sol et leur  
capacité de stockage des éléments traces. Les métaux et métalloïdes absorbés sont concentrés 
préférentiellement dans les parties aériennes de la plante (Faucon, 2009). L'accumulation 
s'accompagne alors d'une détoxification des ETM par de nombreux processus moléculaires 
qui s'orientent souvent vers la complexation des polluants avec des molécules organiques pour 
faciliter leur transfert ou leur stockage. Différents mécanismes sont impliqués dans 
l'accumulation des métaux et métalloïdes chez les plantes, tels que la capacité à mobiliser les 
ETM du sol pour les absorber dans le système racinaire, la séquestration d'une partie dans les 
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vacuoles des cellules racinaires, leur transfert vers les parties aériennes via le xylème pour 
permettre leur stockage dans les vacuoles des cellules foliaires (Clemens et al., 2002 ; 
Verbruggen et al., 2009). L'utilisation de ce type de plantes en phytoextraction présente 
l'avantage de produire une plus grande quantité de biomasse permettant une meilleure 
absorption des éléments traces et en cas de valorisation, une plus forte production. Une étude 
a été menée sur différents cultivars de Salix pour la phytoextraction du Cd, Cu, Hg, Pb et Zn 
sur un site contaminé et a montré une capacité d'absorption spécifique au métal et à la variété 
de Salix utilisée, mais aussi une production relativement importante de biomasse aérienne 
(Mleczek et al., 2010).  
 
- Les plantes hyperaccumulatrices possèdent deux caractéristiques essentielles. 
D'une part, un facteur de translocation (FT), rapport de la concentration en ETM dans les 
feuilles à la concentration en ETM dans les racines, qui est supérieur à 1 et d'autre part,  elles 
concentrent les polluants métalliques à des concentrations au moins 10 fois plus importantes 
que les plantes accumulatrices et souvent supérieures à 0,1 % de matière sèche exceptées pour 
le Cd et Hg (Zhao, 2009). La plupart des plantes hyperaccumulatrices n'accumulent pas les 
ETM de manière similaire (Tableau I.8). Ainsi, A. halleri est une espèce hyperaccumulatrice 
de Cd et de Zn dans les feuilles mais accumulent principalement le Cu et le Pb dans les 
racines (Dahmani-Muller et al., 2001). Le terme d'espèce hyperaccumulatrice a été également 
défini comme étant une plante capable d'accumuler dans ses feuilles des teneurs en ETM 
supérieures à (Baker et al. 2000) : 
- 10 g de Hg /g de MS (matière sèche), 
-  100 g de Cd /g de MS, 
-  1000 g de As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Se /g de MS, 
-  10 000 g de Mn, Zn /g de MS. 
 À ce jour, environ 400 espèces végétales ont été identifiées comme 
hyperaccumulatrices d'un métal ou métalloïde donné, représentant à peine 0,2 % de toutes les 
angiospermes (Brooks, 1998 ; Baker et al., 2000). De fait, peu d'espèces végétales sont 
reconnues aujourd'hui comme des hyperaccumulatrices d'As (Gonzaga et al., 2006). La 
majorité des espèces connues sont des fougères de la famille des Pteridaceae et en premier 
lieu Pteris Vittata L. (Ma et al., 2001 ; Wang et al., 2007), suivi de Pityrogramma 
calomelanos L. (Francesconi et al., 2002) et de nombreuses autres espèces du genre Pteris, tel 
que P. cretica L. (Zhao et al., 2002 ; Wang et al., 2007), P. longifolia L., P. umbrosa L., P. 
AC

argyraea L. (Zhao et al., 2002), P. quadriaurita L., P. ryiunkensis L. et, P. biaurit (Srivastava 
et al., 2005).  
 La plupart des plantes hyperaccumulatrices sont caractérisées par un faible 
enracinement et une croissance lente, ce qui les rend moins efficaces pour une utilisation à 
grande échelle par rapport aux espèces accumulatrices à forte biomasse (Prasad et  
Hagemeyer, 1999). 
 
Tableau I.8 : Nombre d'espèces hyperaccumulatrices connues pour différents métaux et 
métalloïdes et familles les plus représentées (Baker et al., 2000 ; Dubourguier et al., 2001 ; 
Krämer, 2010 ; Rascio et Navari-Izzo, 2011). 
Eléments Nombres d'espèces Nombre de familles Famille les plus représentées 
As 2 1 Pteridaceae 
Cd 2 1 Brassicaceae 
Co 28 11 Lamiaceae, Scophulariaceae 
Cu 37 15 Cyperaceae, Poaceae, Lamiaceae, 
Scophulariaceae 
Mn 9 5 Apocynaceae, Cunoniaceae, Proteceae 
Ni 317 37 Brassicaceae, Cunoniaceae, Euphorbiaceae, 
Flacourtiaceae, Violaceae 
Pb 14 7 Asteraceae, Brassicaceae 
Se 20 7 Fabaceae 
Tl 1 1 Brassicaceae 
Zn 13 5 Brassicaceae, Violaceae 
 
- Les plantes indicatrices présentent une capacité de prélèvement des ETM  
proportionnelle à la fraction totale en ETM dans les sols jusqu'à des teneurs toxiques. Dans ce 
cas, l'absorption est régulée ou se fait de manière passive. Les plantes sont dites indicatrices 
car les concentrations mesurées dans la plante reflètent celles observées dans le sol. 
 
A l'heure actuelle, le principal obstacle au développement des procédés de 
phytoremédiation réside dans le nombre réduit d'espèces potentiellement utilisables à l'échelle 
industrielle. En effet, la sélection d'espèces métallophytes est dépendante du type de polluant 
mais aussi des conditions de culture (climatiques et édaphiques) et des caractéristiques de 
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l'espèce sélectionnée (vivaces ou pérenne, non invasive...). Tout ces paramètres sont difficiles 
à contrôler et représentent une limitation supplémentaire du procédé. Par conséquent, il est 
nécessaire de poursuivre les recherches afin de sélectionner de nouvelles plantes tolérantes 






















Chapitre I : Présentation et localisation du site d'étude 
 
 1. Localisation géographique 
 
 La friche industrielle de la « Vielle Usine » d'Auzon se situe sur la commune d'Auzon 
dans le département de la Haute-Loire en région Auvergne (carte IGN 1/25 000 : 2633 O St 
Germain – Lembron, Figure II.1). La commune est située dans le parc Livradois-Forez, le 
plus grand parc naturel régional français. Le canton à une superficie de 155 km², son altitude 
s'étageant entre 400 et 1 100 mètres d'altitude (l'altitude du site est de 456 m), il est limitrophe 
au département du Puy-de-Dôme. Le site est situé à 110 km d'Aurillac (15), 60 km de 
Clermont-Ferrand (63) et 10 km de Brioude (43). Sa géolocalisation est 45°23’11.67	 N, 
3°21’32.42	 E.  
 
 
Figure II.1 : Carte IGN 2633 O St Germain-Lembron (Cancès, 2004) et carte de l'ancienne 
usine d'Auzon (Eisenlohr, 2000).  
 
 Le site de "la Vieille Usine" est fragmenté en plusieurs parcelles. L'ensemble des 
terrains appartient à trois  propriétaires : la Commune d'Auzon, le Conseil Général de Haute 
Loire et l'Etat. La parcelle 227 (4 400 m2) située au sud-ouest du site, est constituée d'un sol 
naturel partiellement boisé, elle fait l'objet de la présente étude (sol Auzon Pollué ou AP, 
Figure II.2). 
 Dans le cadre de nos expérimentations en conditions contrôlées et in-situ, un site 
témoin (sol Auzon Témoin ou AT, Figure II.2) a été sélectionné pour évaluer l'effet de la 
pollution sur le développement et l'activité physiologique et biochimique de la végétation. Ce 
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site référence est situé au bord de l'Allier, à proximité de la "Vieille Usine d'Auzon" 
(45°23'13.67"N, 3°21'24.32"E), sur des terres agricoles non exploitées au cours de ces dix 
dernières années. Le sol est formé des alluvions de l'Allier, cependant, l'impact de l'activité 
anthropique a entraîné la formation d'un anthroposol. La végétation est de type prairial. 
 
 
Figure II.2 : Localisation de la parcelle 227, zone d'étude située au sud-ouest du site pollué, et 
de la parcelle témoin installée sur la plaine alluviale de l'Allier. 
 
 2. Historique du site 
 
 L'activité industrielle de l'usine, exploitée par la "Compagnie Minière et Métallurgique 
d'Auzon", a débuté en 1902 par le grillage de l'arsénopyrite ou mispickel (FeAsS) provenant 
des mines environnantes et destiné à la production d'acide arsénieux. Les produits sont utilisés 
notamment pour le traitement des vignes (As métallique, acides arsénieux, arséniates de 
soude) et sont présentés sous forme de bouillies métalliques. La production change à partir de 
1926 et s'oriente vers la fabrication de produits phytosanitaires avec l'arsalumine (arséniate 
d'aluminium : AsO4Al), l'arséniate de plomb, l'arséniate de cuivre et l'arséniate de soude. Ces 
insecticides et pesticides arsénicaux sont principalement utilisés dans la sylviculture mais 
aussi pour le traitement de la vigne et des plants de pommes de terre. Ces activités valent à 
l'usine le surnom de "la Poison", nom donné par les villageois à cause du dépérissement de 
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certains vergers aux abords du site (Vialaron, 1998). A partir de 1929, l'activité est 
superficielle, elle est complètement stoppée à partir de 1932. En 1935, la société "L'Arsenic" 
reprend l'activité du site avec la fabrication et la commercialisation des produits 
phytosanitaires. L'arrêt de l'exploitation intervient en 1949 mais la commercialisation des 
produits se poursuit jusqu'en 1969. Cependant, des stocks de produits chimiques ont subsistés 
sur le site. En 1985, le BRGM dénombre : 
- Produits solides : 300 tonnes environ d'arsalumine + 1 350 kg d'un produit à 32 % 
d'As + 6 000 kg de sulfate d'alumine hydraté + environ 6 000 kg de silice ou 
silicates + des quantités en traces d'autres produits ; 
- Produits liquides : acide acétique, acide sulfurique, acide chlorhydrique et acide 
nitrique. 
 Les produits liquides étaient bien stockés au contraire des produits solides plus 
dispersés et moins bien conditionnés. Les déchets produits, essentiellement constitués de 
scories issues du grillage du minerai sur place, de débris et de minerai plus ou moins stérile 
(BRGM, 2004), ont servi de remblais sur le site au cours des années d'exploitation. Ils 
contiennent une réserve non négligeable d'As avec une répartition hétérogène sur l'ensemble 
du site. 
 En 1992, le site est inscrit au répertoire des sites et sols pollués du Ministère de 
l'Environnement. Actuellement, le site est une friche industrielle où la plupart des structures 
sont démolies et où les produits ont été retirés. La proximité de la rivière peut entraîner un 
transfert des lixiviats issus du site vers des écosystèmes aquatiques. 
 
 3. Caractéristiques hydrogéologiques du site atelier 
 
 La Vieille Usine d'Auzon est localisée sur les alluvions du ruisseau de l'Auzon et de 
l'Allier, dans le cône d'épandage qu'ils forment au débouché des gorges à environ 200 m de la 
confluence entre les deux cours d'eau. Ces alluvions forment un réservoir aquifère exploité, 
dont le socle cristallin sous-jacent constitue le substratum (Sanjuan et al., 2001). La nappe 
d'accompagnement de l'Allier s'écoule au sein de ce réservoir, qui s'étend sur une largeur 
variable, le long du cours d'eau. Les écoulements souterrains au niveau de l'usine convergent 
très probablement vers l'Allier, en dehors des périodes de crues (BRGM, 2000). Dans un tel 
contexte la perméabilité de l'aquifère est probablement élevée et permet un transfert rapide 
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des substances dissoutes. Par ailleurs, le site est situé en zone inondable selon le Plan de 
Prévention du Risque Inondation de l'Allier (PPRI Allier, Annexe II). 
  Le socle cristallin du site est constitué de migmatites gneissiques formées pendant le 
cycle orogénique hercynien (Sanjuan et al., 2001). Les alluvions sont constituées de sables 
argileux sur les 2-3 premiers mètres, puis de sables grossiers pouvant contenir des galets 
(Mossmann,  2000).  
 
 4. Etude floristique du site atelier 
 
 Selon la définition de Braun Blanquet (1928), "l'association d'espèces est un 
groupement végétal plus ou moins stable en équilibre avec le milieu ambiant, caractérisée 
par une composition floristique dans laquelle certains éléments exclusifs indiquent par leur 
présence une écologie particulière et autonome". 
 Pour caractériser la couverture végétale d'un site contaminé et ainsi permettre 
l'identification de groupement végétal et d'espèces métallophytes, un relevé floristique a été 
réalisé sur le site de la Vieille Usine d'Auzon. De même, le couvert végétal du site témoin 
(AT) a été étudié. Il s'agit d'une prairie permanente située à proximité du site contaminé 
présentant une végétation en friche à un stade de végétation comparable à la parcelle polluée. 
 L'enquête phytosociologique a été réalisée selon la méthode sigmatiste (Braun-
Blanquet, 1964) sur deux zones floristiquement homogènes, l'une de 250 m² (AT) et l'autre de 
600 m² (AP). L'étude se base sur un quadrillage du terrain en placettes de 3 m² (Figure II.3). 
Les relevés ont été effectués de mai à juin 2008, au cours de la période de végétation 
optimale. L'identification des espèces est effectuée à l'aide de la "Flore complète portative de 
la France, de la Suisse et de la Belgique" (Bonnier et De Layens, 1986) et de "l'Atlas de la 
Flore d'Auvergne" (Antonetti et al., 2006).  
 La contribution de chaque espèce dans les différents relevés a été évaluée par les 
coefficients d'abondance / dominance (Braun-Blanquet, 1952), une des notions les plus 
utilisées en phytosociologie. Le concept d'abondance exprime le nombre d'individus qui 
forment la population de l'espèce présente dans le relevé. La dominance représente le 
recouvrement de l'ensemble des individus d'une espèce donnée, comme la projection verticale 
de leur appareil végétatif aérien sur le sol (Walter, 2006). Le coefficient d'abondance-
dominance est estimé visuellement. Son estimation est sujette à une part de subjectivité, qui 




Figure II.3 : Représentation du quadrillage du site en placette de 3 m² (3 m * 1 m) pour l'étude 
floristique réalisée sur le site d'Auzon par la méthode de Braun - Blanquet.  
  
 L'échelle des coefficients d'abondance-dominance (A) de Braun-Blanquet est définie 
comme suit (Walter 2006) :  
5 : Recouvrement > 3/4 de la surface de référence (> 75 %) ;  
4 : Recouvrement entre 1/2 et 3/4 (50-75 % de la surface de référence) ;  
3 : Recouvrement entre 1/4 et 1/2 (25-50 % de la surface de référence) ;  
2 : Recouvrement entre 1/20 et 1/4 (5-25 % de la surface de référence) ;  
1 : Recouvrement  1/20 ( 5 % de la surface de référence) ;  
+ : Peu d'individus, avec très faible recouvrement.  
 
 A partir de l'étude floristique des deux zones, Auzon témoin (AT) et Auzon pollué 
(AP), différents indices sont calculés renseignant sur la biodiversité de chaque friche. 
 
- L'indice de similarité de Jacquard (J) est une variable statistique permettant 
d'évaluer la similarité et donc par opposition la diversité de la végétation entre deux 
échantillons. Pour deux relevés, notés A et B, le calcul de l'Indice de Jacquard (IJ(A-B)) est le 
suivant : 
 






- L'indice de Shannon (H'), basé sur la notion d'entropie, permet de mesurer la 
biodiversité. Il est calculé avec la formule suivante : 
 
H' = - A pi ln pi 
 
pi : Proportion d'une espèce i par rapport au nombre total d'espèces (S) dans le milieu d'étude 
(ou richesse spécifique du milieu). 
Les coefficients d'abondance-dominance sont transformés en variable continue comme suit 
(Leps et Hadincova, 1992) : 
A = 5  pi = 0,875 
A = 4 pi = 0,625 
A = 3 pi = 0,375 
A = 2 pi = 0,150 
A = 1 pi = 0,025 
A = + pi = 0,0125 
 
- L'indice d'équitabilité (E) permet de comparer des peuplements dont le nombre 
d'espèces est différent. Il est défini par le rapport entre l'indice de diversité (de Shannon par 
exemple) et l'indice qui correspondrait à une diversité maximale, c'est-à-dire à un peuplement 
où toutes les espèces auraient le même effectif (H'max) : 
 
H'max = ln S 
E = H'/H'max = H'/ln S. 
 
Chapitre 2 : Analyses des échantillons de sol 
 
 1. Protocole d'échantillonnage 
 
 Après élimination de la couche 0-5 cm contenant la litière végétale, les prélèvements 
de sols ont été réalisés, à la pelle à main pour les échantillons destinés aux cultures contrôlées 





paramètres physico-chimiques et des teneurs en éléments traces dans le sol nécessaire pour le 
diagnostic du site et le suivi des cultures in-situ (printemps, 2010). Ces différentes techniques 
ont permis de prélever, dans le premier cas, la partie superficielle du sol, entre la surface et 
20 cm de profondeur, et dans le second cas, des échantillons ponctuels, entre la surface et 
jusqu'à 1 m de profondeur dans le but de vérifier l'origine de la contamination. La Figure II.4 
représente les zones de prélèvements effectuées pour la culture en condition contrôlée. 
 Le nombre de répétitions et la répartition des prélèvements ont été définis en fonction 
de l'utilisation du sol (culture, analyses) et du type d'analyse à réaliser (diagnostic, contrôle, 
caractérisation). Pour la caractérisation physico-chimique et le diagnostic de la pollution du 
sol, 5 prélèvements, d'environ 10 kg chacun, répartis sur l'ensemble de la parcelle (Figure II.4) 
ont été réalisés et rassembler pour former un échantillon global. A partir de cet échantillon 
global, 4 échantillons ont été prélevés pour évaluer la pollution et analyser les paramètres 
physico-chimiques du sol. Le sol est ensuite stocké dans des bidons pour être utilisé lors des 
cultures sur sol en condition contrôlées. Pour le suivi des paramètres du sol au cours des 
cultures in-situ, 3 prélèvements de sol par parcelle (d'une surface de 10 m²) d'environ 1 kg, 
ont été effectués à 2 laps de temps différents (avant et après culture) et répartis de façon 




Figure II.4 : Localisation des zones de prélèvements sur le site d'Auzon pollué (AP, en rouge), 
et sur le site d'Auzon témoin (AT, en jaune), les sigles noir sur le site industriel représente les 




 2. Analyses des paramètres physico-chimiques du sol 
 
 2.1. Mesure du pH 
 Les mesures de pHeau et pHKCl sont effectuées selon la norme ISO 10390 (AFNOR, 
1999). Pour le pHeau, 5 g de sol séchés à l'air libre et tamisés à 2 mm sont mis en suspension 
dans 25 mL d'eau ultra pure agités pendant 1 h sur une table d'agitation à 150 tr.min-1 (modèle 
Fisher Bioblock Scientific), puis laissés au repos pendant 2 h. Le pH est ensuite mesuré à 
l'aide d'un pH-mètre (modèle Mettler Toledo, seven easy). Le pHeau indique l'acidité réelle et 
prend en compte les ions H3O+ libres dans la solution du sol.  
 Pour déterminer le pHKCl, le sol est mis en suspension dans 25 mL d'une solution à 
1 mol.L-1 de KCl. Le pHKCl correspond à la concentration en ion H3O+ du sol obtenue après 
ajout de KCl. Le KCl a pour effet de libérer les H+ fixés sur le complexe argilo-humique, ce 
qui permet de déterminer l'acidité totale ou acidité de réserve du sol. 
 
 2.2. Mesure de la capacité d'échange cationique (CEC) 
 La CEC représente la quantité totale de cations échangeables que le sol peut adsorber. 
La CEC a été déterminée par la méthode au chlorure de cobaltihexammine (Co(NH3)6Cl3) 
selon la norme NF X 31-130 (AFNOR, 1999). Le principe de cette méthode repose sur le fait 
que les ions cobaltihexammine (Co(NH3)63+) s'adsorbent à la surface du sol et déplacent ainsi 
les cations retenus par le sol. Pour cela, 2,5 g de sol tamisés à 2 mm sont mis en suspension 
dans 50 mL d'une solution de Co(NH3)6Cl3 à 0,016 mol.L-1, agités pendant 2 h sur une table 
d'agitation à 150 tr.min-1 (modèle Fisher Bioblock de type SM30B), centrifugés 15 mn à  
3 000 g (centrifugeuse Beckman type CH-J2MC), puis filtrés (filtres Whatman 0,45 µm 
membrane en ester de cellulose). Les ions Co(NH3)63+ présents, en excès, dans la solution sont 
ensuite déterminés par colorimétrie à 470 nm, à l'aide d'un spectrophotomètre UV-
Visible (Perkin-Elmer Lambda 2S UV/VIS). La CEC est exprimée en méq/100 g de sol (1 







 2.3. Granulométrie 
 La granulométrie a été déterminée en suivant la norme NF X 31-107 (AFNOR, 2004). 
Cette analyse a été effectuée par le Laboratoire d'analyses des sols de l'INRA (Arras, 62). 
Cette norme permet une détermination de la distribution granulométrique en cinq fractions. Il 
s'agit des argiles (< 2 m), des limons fins (de 2 à 20 m), des limons grossiers (de 20 à 
50 m), des sables fins (de 50 à 200 m) et des sables grossiers (de 200 à 2 000 m). Les 
résultats sont exprimés par rapport à la phase minérale (somme des 5 fractions = 1 000). Les 
résultats obtenus ont permis la caractérisation de la texture des sols par le diagramme du 
GEPPA (Groupe d'Etudes des Problèmes de Pédologie Appliquée) (Mathieu, 1998).  
 
 2.4. Teneur en carbone organique 
La teneur en carbone organique a été déterminée selon la norme ISO 14235 (AFNOR, 
1999). Il s'agit d'une oxydation du carbone organique du sol par le bichromate de potassium 
(K2Cr2O7) en excès, en milieu acide (H2SO4), et à chaud. Le chrome VI est réduit par le 
carbone organique en chrome III. Le Cr(VI) restant est ensuite dosé. Pour cela, 250 mg de sol 
de particules inférieures à 2 mm sont mélangés à 5 mL d'une solution de bichromate de 
potassium à 8 % et à 7,5 mL d'acide sulfurique concentré. Après une centrifugation de 10 mn 
à 3 000 g (Beckman type CH-J2MC) et une filtration (filtre Whatman 0,45 m, membrane en 
ester de cellulose), le Cr(VI) est dosé à 580 nm à l'aide d'un spectrophotomètre UV-
Visible (Perkin-Elmer Lambda 2S UV-VIS). Une courbe d'étalonnage est réalisée, elle est 
établie à partir de glucose, qui subit le même protocole que le sol. L'évaluation de la teneur en 
matière organique de l'échantillon s'effectue par application d'un facteur de conversion 
(f = 1,73) à la teneur en carbone obtenue. Ce facteur dépend du type de matière organique 
présente et peut varier de 1,7 à 2,5 pour les sols agricoles. 
 
 2.5. Teneur en azote total 
La teneur en azote total a été déterminée selon la norme ISO 11261 (AFNOR, 1999). 
Il s'agit d'une méthode Kjeldahl modifiée qui permet de doser l'azote sous ses formes 
ammonium, nitrate, nitrite et organique. 0,5 g de sol de particules < 250 µm sont minéralisés 
dans 7 mL d'acide salicylique/sulfurique (25 g.L-1 dans H2SO4), 0,5 g de thiosulfate de 
sodium, et en présence d'un mélange catalytique (K2SO4 + CuSO4. 5H2O + Se) et de quelques 
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billes de verre (régulateur d'ébullition). Le mélange est chauffé à reflux à faible ébullition 
pendant environ 2 h. Le minéralisat est distillé après ajout de 50 mL d'eau et 50 mL de soude 
à 30 %, cet ajout permet de neutraliser l'acide ajouté dans la phase de minéralisation et 
d'atteindre un pH proche de 14 ou l'ion ammonium est totalement transformé en ammoniac. 
Le distillat est récupéré, et après ajout de quelques gouttes de l'indicateur de Tashiro, il est 
titré avec de l'acide chlorhydrique à 0,05 mol.L-1. 
 
 2.6. Teneur en phosphore soluble 
 La mesure du phosphore soluble dans le sol est réalisée selon la norme NF X 31-161 
(AFNOR, 1999). Elle consiste à l'extraction des formes solubles du phosphore contenu dans 
le sol par la méthode de Joret-Hébert. Un échantillon de sol de 1 g broyé en particules fines (< 
250 µm) est introduit dans un tube avec 25 mL de solution aqueuse d'oxalate d'ammonium à 
0,1 mol.L-1 et pH 7. Le flacon fermé est agité pendant 2 h à 150 tr.min-1 (table d'agitation 
Fisher Bioblock de type SM30B) puis filtré (filtres Whatman 0,45 µm membrane en ester de 
cellulose) afin d'obtenir un extrait limpide. Dans chaque tube, 9 mL de réactif de coloration 
(solution sulfomolybdique contenant du thiosulfate de sodium, du formol et de l'acide 
ascorbique) sont ajoutés, le mélange est ensuite homogénéisé et chauffé à 75 °C pendant 30 
min. Après refroidissement, une mesure de l'absorption à 825 nm est réalisée 
(Spectrophotomètre Perkin-Elmer Lambda 2S UV/VIS). 
 
Chapitre III : Matériel végétal et conditions de culture 
 
 1. Description des espèces végétales sélectionnées 
 
 1.1. Agrostis capillaris L.  
 Agrostis capillaris ou l'Agrostide commune comme beaucoup d'autres membres du 
genre Agrostis, est une espèce à intérêt agronomique faible à moyen en raison de sa faible 
production et de sa digestibilité plus stable au cours de la saison pour les animaux de pâturage 
(Jouven, 2006). D'autre part, elle est capable de se développer sur des sols acides et 
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relativement pauvres et résiste aux périodes de sécheresse (Coronel, 2005). La présentation de 
l'espèce est détaillée dans le Tableau II.1. 
 




Lindsey, 2005 et 2006
Espèce 
Agrostis capillaris 
Synonyme : A. tenuis 
Type Monocotylédone, C3 
Origine Europe - Asie 
Généralités Plante herbacée pérenne 
Espèce invasive 
Hauteur 10 à 80 cm 
Croissance rapide 
Profondeur des racines jusqu'à 65 cm 
Types de sol : texture sableuse, 
limoneuse ou limoneux-sableuse, 
pH 4,9 - 7,5 
  
 Cette espèce a été choisie pour sa capacité à tolérer et à accumuler en quantité 
importante l'As, jusqu'à 1 g.kg-1 (Wang et Mulligan, 2006). De plus, l'étude floristique 
préliminaire du site d'Auzon a montré que cette espèce est la plus abondante sur la zone 
prairiale du site pollué. 
 
 1.2. Solanum nigrum L.  
 Cette espèce est présente sur le site de la Vieille Usine d'Auzon en Haute Loire, sa 
présentation est détaillée dans le Tableau II.2. Par ailleurs, elle est connue comme étant 
hyperaccumulatrice de cadmium (Sun et al., 2008 ; Ji et al., 2011). L'importance de sa 
biomasse aérienne fait d'elle une espèce intéressante dans le cas d'un procédé de 






Tableau II.2 : Présentation de la Morelle noire, Solanum nigrum L. 
Famille Solanaceae 
 
King Saud University, 2007 
Espèce Solanum nigrum L. 
Type Dicotylédone, C3 
Origine Large répartition notamment en Europe, 
milieu tempéré 
Généralités Plante herbacée annuelle 
Adventice 
Hauteur 10 à 60 cm 
Plante diurétique et narcotique 
Fruits toxiques 
Espèce relativement ubiquiste, 
préférence pour les sols légers 
Plante indicatrice des sols riches en azote 
(Andrès, 2005) 
  
 1.3. Vicia faba L.  
 C'est une plante herbacée annuelle peu exigeante, avec un fort développement foliaire 
et présente dans les régions tempérées (Tableau II.3). Elle est originaire du Moyen-Orient 
mais sa culture s'effectue de nos jours dans le monde entier. Les températures élevées lui sont 
favorables et son développement est arborescent dans les pays chauds. Elle n'est pas présente 
à l'état sauvage.  
Robuste, facile à se procurer et à faire germer, la fève permet, par la rapidité de sa 
germination et de sa croissance, de disposer très facilement de jeunes pousses dont les racines 
secondaires seront utilisables pour les tests de génotoxicité au bout d'une dizaine de jours 
seulement. De plus, cette plante, utilisée aussi en agriculture, peut pousser sur des sols de 
différentes natures, d'où son intérêt dans les expériences de terrain.   
 Par ailleurs, la fève est très sensible à la pollution du sol, ce qui en fait un modèle 
végétal très utilisé en écotoxicologie. La simplicité de son caryotype l'a faite élire pour un 
grand nombre d'études de mutagénèse par le test des aberrations chromosomiques (De Marco 
et al., 1995 ; Sang & Li, 2004). Elle est ainsi l'un des modèles les plus utilisés dans le test des 
micronoyaux (Sougir et al., 2008 ; Marcato-Romain et al., 2009 ; Khadra et al., 2012), et dans 
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le test des comètes (Lin et al. 2007 ; Pourrut, 2008 ; Foltete, 2010). Vicia faba est en outre 
aussi employée pour étudier les réponses des marqueurs du stress oxydant (Radetski et al., 
2004) et de chélation d'ETM par les  phytochélatines (Béraud, 2007).  
 




Espèce Vicia faba 
Type Dicotylédone, C3 
Origine Europe, région tempérée 
Généralités Plante herbacée annuelle 
Plante cultivée, absente à l'état sauvage 
Cultivée dans le monde entier 
Jusqu'à 1 m de hauteur 
Tous types de sol 
   
 1.4. Cannabis sativa L. 
 C'est une plante herbacée annuelle (Tableau II.4). Elle présente une croissance 
importante et peut atteindre plusieurs mètres en quelques mois. Les folioles de ses feuilles 
sont fines. Son cycle de vie est plus long que celui des autres sous-espèces, sans doute à cause 
de la photopériode des régions équatoriales. Plante à racine pivotante, sa tige est souple et 
creuse. C'est une plante rudérale et robuste, sa culture en Europe ne nécessite généralement 
l'emploi d'aucun pesticide (Wertz et Vanderghem, 2011). C'est en revanche une culture qui 
nécessite des amendements en potassium et en azote. 
Le chanvre fut très largement utilisé par le passé et il côtoie l'être humain depuis le 
néolithique. Il a toutefois peu à peu été interdit ou fortement réglementé au cours du 
XXe siècle en raison de ses propriétés psychotropes. Le chanvre est réputé pour ses graines 
(appelées chènevis) fournissant une huile siccative ou pour ses fibres longues et solides, 
tolérantes à l'humidité, issues de la partie périphérique de la tige et produisant la filasse. Le 
chanvre connaît de multiples utilisations, telles les textile, la construction, les cosmétiques, 
l'isolation phonique et thermique, la fabrication d'huiles, de cordages, de litières, l'utilisation 
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sous forme de combustibles, en papeterie, pour l'alimentation humaine, l'alimentation 
animale, comme biocarburants, pour des usages médicamenteux, pour un usage récréatif ou 
comme matériaux composites en association avec des matières plastiques. La filière chanvre 
trouve un regain d'intérêt avec la baisse en ressources des énergies fossiles et la prise de 
conscience environnementale. Dans ce contexte, les semenciers de l'Union Européenne 
travaillent à la création de cultivars qui constituent le chanvre cultivé légalement en France. 
Ces cultivars font l'objet d'un programme de sélection génétique intensif afin de minimiser 
leur teneur en THC. 
 C'est dans un contexte de valorisation de sa biomasse aérienne, que des études ont été 
menées ces dix dernières années sur l'utilisation du chanvre cultivé en phytoremédiation 
(Linger et al., 2002 ; Meers et al., 2005 ; Shi et Cai, 2009 ; Shi et al., 2011). 
 





Espèce Cannabis sativa subsp. sativa 
Type Dicotylédone, C3 
Origine Région équatoriale, Asie 
Généralités Plante herbacée annuelle 
Plante cultivée en Europe et en Asie 
Jusqu'à 5 m de hauteur 
Produit une substance psychotrope le 
Tétrahydrocannabinol (THC) < 0.3 % 
pour le chanvre cultivé   
Biomasse aérienne à intérêt 
 
 2. Germination des graines 
 
 Les graines d'A. capillaris et S. nigrum ont été fournies par le Jardin Botanique de 
Clermont-Ferrand. Les graines de V. faba, variété Aguadulce, sont des semences issues de 
l'agriculture biologique (certifié ECOCERT) produites par l'entreprise Ducrettet. Enfin, les 
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graines de C. sativa, variété Fédora 17, ont été fournies par l'Institut Technique du Chanvre 
(ITC, Annexe IV). 
 Au préalable, les graines de V. faba, sont placées dans de l'eau distillée pendant une 
nuit à température ambiante. Elles sont ensuite plongées dans une solution d'hypochlorite de 
sodium à 1 % pendant 20 min pour éliminer toutes contaminations fongiques, puis rincées 
abondamment à l'eau distillée. 
 Les graines des quatre espèces végétales ont été mises à germer dans des bacs entre 
feuilles de papiers imbibées quotidiennement avec de l'eau distillée et recouvert d'un film 
plastique pour conserver une humidité constante. Les bacs de germination sont ensuite placés 
à l'obscurité à une température de 23 ± 2 °C pendant quelques jours. 
 
 3. Culture des plantes sur sol 
 
A l'apparition de la radicule et des cotylédons, les plantules sont transférées dans un 
dispositif hydroponique. Chaque plantule est placée dans un pot de 1 L contenant un support 
solide inerte, la perlite. Un apport de solution nutritive d'Hoagland (Gamborg et Wetter, 1975) 
(Annexe III) est effectué quotidiennement afin d'aboutir à un développement foliaire et 
racinaire permettant leur transfert sur les sols d'études. La culture des plantes des différentes 
espèces a été effectuée dans une chambre de culture à une température de 23 ± 1 °C le jour et 
18 ± 1 °C la nuit, une photopériode de 16h / 8h (jour / nuit), une intensité lumineuse de 
350 µmol.m-2.s-1 mesurée au niveau du collet (lampes OSRAM, VIALOX®, NAV-T 400 W) 
et une hygrométrie de 60 ± 5 %. Après 15 jours de culture sur perlite (5ème - 6ème étage 
foliaire), les plantes ont été mises en contact des sols d'étude et arrosées régulièrement avec de 
l'eau distillée.  
Au cours de cette étude, trois types de sols ont été utilisés : 
- Sol prélevé sur une prairie témoin proche d'Auzon (AT) ; 
- Sol prélevé sur le site de la friche industrielle d'Auzon (AP) ; 
- Un terreau horticole de marque Vilmorin. C'est un sol témoin (T) exempt de toute 
pollution et réunissant les paramètres agronomiques nécessaires pour un 
développement optimal des plantes. 
 
Pour la mise en culture, le sol a été préalablement séché à température ambiante et 
tamisé à 2 mm, 1 kg de sol a ensuite été placé dans des sacs plastiques introduits dans des pots 
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de culture de 1 L afin d'éviter toutes pertes minérales ou métalliques par lessivage. Les plantes 
sont récoltées après 1 mois de culture sur sol. 
8 répétitions par condition de culture et par espèce végétale ont été effectuées. Celles-
ci ont permis de réaliser 8 répétitions des mesures physiologiques et biochimiques par 
condition et par espèce végétale. Pour l'analyse des teneurs en ETM dans le sol et les plantes, 
seuls 4 échantillons par condition ont été réalisés, chacun étant composé de deux individus par 
condition.  
 
 4. Culture des plantes en hydroponie totale 
 
 
Figure II.5 : Culture de Vicia faba en hydroponie totale en condition contrôlée (Austruy, 
2009). 
 
Seules V. faba et S. nigrum ont été sélectionnées pour cette expérience. De même que 
pour la culture sur sol, après la germination, les plantules ont été transférées sur un substrat 
inerte, la perlite, afin d'obtenir un développement foliaire et racinaire suffisant pour leur 
transfert en hydroponie totale (5ème - 6ème étage foliaire). Après 15 jours de culture, les plantes 
sont introduites dans des bacs de 15 L, 8 plantes par bac, contenant de la solution nutritive 
d'Hoagland (Annexe III) continuellement aérée par des pompes (Rena Air 50, 70 L.h-1) 
(Figure II.5). La solution est changée deux fois par semaine. 
Après une période d'acclimatation d'une semaine, 5 plantules par condition, 
homogènes et âgées de 21 jours, sont sélectionnées et soumises à un traitement métallique par 







Tableau II.5 : Concentrations en As(III) et en As(V) dans la solution nutritive pendant la 
période de stress. 
 [As(III)] µmol.L-1 [As(V)] µmol.L-1 
C0 0 0 
C1 25 75 
C2 50 150 
C3 75 300 
 
 Cette expérience a été effectuée en condition contrôlée, les paramètres de cultures 
(photopériode, température, humidité, intensité lumineuse) sont identiques à ceux appliqués 
lors de la culture sur sol. La durée du traitement s'est étalée sur 14 jours.  
 
 5. Récolte et conditionnement du matériel 
 
Lors de cette étape, les différents tissus végétaux (feuilles et racines) ont été prélevés, 
séparés et conditionnés en fonction des analyses à réaliser. 
Pour l'analyse des éléments traces, les feuilles ont été rincées trois fois à l'eau distillée. 
Les racines ont été nettoyées soigneusement à l'eau distillée puis passer 2 minutes dans la 
cuve à ultrasons (PROLABO, 50-60 Hz) pour détacher les particules de terres adsorbées aux 
systèmes racinaires. Par la suite, les tissus végétaux séparés ont été mis à sécher à l'étuve à 
65 °C jusqu'à observer une perte de masse inférieure à 5 % en 24 h. 
Pour mesurer les réponses biochimiques des plantes suite à un stress métallique, les 
tissus végétaux sont prélevés et séparés, les racines sont rincées trois fois à l'eau distillée et 








Chapitre IV : Dosage des teneurs totales et disponibles en ETM dans les 
échantillons de sols et de végétaux 
 
 1. Préparation du matériel et conditions d'expérience 
 
 L'ensemble des expériences a été réalisé à température ambiante, 20 ± 2 °C. Les 
solutions ont été préparées avec de l'eau ultra pure produite par un système "Easy PureTM 
UV", qui présente une résistivité de 18,2 MB.cm-1 et une concentration en carbone organique 
inférieure à 2 g.L-1. Les réactifs utilisés sont de qualité analytique et sont compatibles avec 
l'analyse des métaux traces. L'ensemble du matériel (verrerie, flacons en polyéthylène…) est 
systématiquement décontaminé au moyen d'acide nitrique à 7 % pendant 1 h puis mis à 
tremper dans un bain d'eau distillée et rincé à l'eau ultra pure, afin d'éviter toute 
contamination. De plus, pour chaque expérimentation, la préparation de blancs (réactifs sans 
échantillon de sol) a été systématique afin de vérifier l'absence de contamination pendant 
l'analyse. 
 
 2. Echantillons de sol  
 
Le pré-traitement des échantillons de sols (NF ISO 11464, AFNOR, 1999) pour le 
dosage des éléments traces consiste à sécher les échantillons à température ambiante jusqu'à 
une perte de masse inférieure à 5 % en 24 h. L'échantillon est ensuite homogénéisé, émotté et 
l'échantillon global est séparé en deux fractions, les particules supérieures à 2 mm et la 
fraction inférieure à 2 mm. Cette dernière fraction est homogénéisée puis divisée en sous-
échantillon par la méthode de quartage pour obtenir environ 5 g de sol qui sont ensuite broyés 
en particules inférieures à 63 µm. 
 
 2.1. Minéralisation à l'eau régale pour le dosage des teneurs totales 
Pour la mise en solution des éléments traces métalliques et métalloïdes, 0,5 g de sol 
sec broyés en particules inférieures à 63 µm sont minéralisés à l'eau régale selon le protocole 
adapté de Myöhänen et al. (2002). L'échantillon de sol est introduit dans un matras avec 3 mL 
d'acide nitrique à 68 % puis chauffer à 70 °C pendant 1 h. 9 mL d'acide chlorhydrique à 37 % 
sont ajoutés puis le mélange est laissé dégazer sous hotte pendant 12 h. Il est ensuite chauffé à 
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reflux à 150 °C pendant 3 h tout en contrôlant l'ébullition et en agitant régulièrement, pour 
éviter la perte de composés, notamment arséniés, par volatilisation. Après refroidissement, le 
mélange est filtré (filtre papier Whatman 50 plat, 110 mm), puis transféré dans une fiole 
jaugée de 50 mL et ajusté au trait de jauge à température ambiante avec de l'eau ultra pure. La 
solution obtenue est transvasée dans un tube de 50 mL et conservée à 4 °C. 
 Un blanc est réalisé pour chaque série de minéralisation. 
 
 2.2. Extraction des ETM au CaCl2 à 0,01 mol.L-1 
 L'utilisation du chlorure de calcium pour évaluer la biodisponibilité des éléments 
traces métalliques et métalloïdes dans les sols a fait l'objet de nombreuses publications 
(Lebourg et al., 1996 ; Cornu et Clozel, 2000). Cette extraction au sel neutre vise à quantifier 
la fraction mobile de la pollution et elle est représentative des conditions intrinsèques du sol 
en terme de force ionique (Moszkowicz, 2002). Ainsi, selon Menzies et son équipe (2007), 
elle donne la meilleure indication en termes de phytodisponibilité. Cette méthode d'extraction, 
développée initialement par Houba et son équipe (1990), est normalisée au Pays Bas depuis 
1996 (NEN 5704). 
 La prise d'essai est de 2,5 g de sol broyé en particules inférieures à 63 µm, elle est 
mise en suspension dans 25 mL de solution de CaCl2 à 0,01 mol.L-1 et le mélange est agité à 
150 tr.min-1 (table d'agitation Fisher Bioblock de type SM30B) pendant 3 h à 20 ± 2°C. Après 
décantation de la suspension, le pH est mesuré. L'extrait est séparé du réseau solide par 
centrifugation à 3 000 g pendant 10 min (Beckman type CH-J2MC). Le surnageant est filtré 
(filtres Whatman 0,45 µm membrane en ester de cellulose) et conditionné à 4 °C dans des 
tubes de 50 mL. 
 Pour chaque série d'analyse, un blanc est réalisé. 
 
 2.3. Extractions séquentielles sélectives de l'arsenic 
 La mobilité et la biodisponibilité des ETM dans les sols dépendent de leur réactivité 
avec les constituants du sol et en particulier de leur localisation dans les différentes fractions 
du sol (El Mufleh et al., 2010). La caractérisation des ETM dans les sols doit aller au delà 
d'une simple détermination de leur teneur totale. Ainsi, le fractionnement des ETM dans un 
sol est nécessaire et peut être effectuée en utilisant des méthodes physiques ou chimiques 
(Cornu et Clozel, 2000). Les méthodes chimiques sont plus sensibles et consistent en 
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l'utilisation de différents réactifs d'extraction des métaux. Malgré les critiques, les extractions 
séquentielles restent le type de méthode le plus utilisé pour la localisation des ETM sur les 
phases porteuses du sol. Le protocole appliqué dans ce travail est proposé par le Bureau 
Communautaire de Référence (BCR) qui définit un schéma opérationnel en quatre étapes 
(Rauret et al., 1999). Selon cette procédure, la première fraction dite « extractible » est la 
fraction des métaux faiblement liée aux argiles (fraction échangeable et acido-soluble), aux 
phases amorphes et aux fractions carbonatées, la seconde fraction dite « réductible » est liée 
aux oxydes métalliques et la troisième fraction dite « oxydable » est liée à la matière 
organique. La fraction restante est qualifiée de fraction résiduelle. 
 0,5 g de sols sont broyés en particules fines inférieures à 63 µm et traités selon le 
protocole d'extraction séquentielle accéléré par ultrason élaboré par Pérez-Cid et son équipe 
(1999). L'extraction a été réalisée à l'aide d'une sonde à sonication de 60 W (Bandelin, modèle 
HD 70). La procédure est réalisée en quatre étapes successives (Rauret et al., 1999), elle est 
détaillée dans le Tableau II.6. 
 
Tableau II.6 : Protocoles des extractions séquentielles accélérées par ultrasons. 
Fractions Réactifs utilisés Temps et puissance de 
sonication 
R1 : fraction échangeable et 
acido-soluble 20 mL CH3COOH à 0,11 mol.L
-1
 7 mn, 20 W 
R2 : fraction réductible 20 mL NH2OH-HCl à 0,1 mol.L
-1
 
(ajusté à pH 2 avec HNO3) 7 mn, 20 W 
R3 : fraction oxydable 
10 mL H2O2 (30 %) 
25 mL CH3COONH4 à 1 mol.L-1 
(ajusté à pH 2 avec HNO3) 
2 mn, 20 W 
6 mn, 20 W 
R4 : fraction résiduelle 9 mL HNO3 (69 %) et 3 mL HCl (37 %) Digestion par micro-ondes 
 
 Chaque échantillon a été centrifugé à 3 000 g pendant 15 minutes (Beckman type CH-
J2MC) et filtré à l'aide de filtres seringues de 0,45 µm de diamètre de pores (Sartorius, 
Minisart stérile).  
 Un blanc par fraction est réalisé. La qualité des résultats a été évaluée en comparant la 
somme des teneurs en As obtenues pour chaque fraction à la teneur totale de l'As mesurée 
dans l'échantillon de sol. Les résultats sont considérés comme satisfaisants lorsque la somme 
des fractions recouvre 90 à 120 % de la teneur totale.  
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 3. Echantillons de végétaux 
 
Afin d'effectuer le dosage des éléments traces dans les échantillons de végétaux, les 
échantillons sont minéralisés, suivant une technique inspirée par celle proposée par Barbaste 
(2004). 
Les échantillons de feuilles et de racines sont récoltés et séparés en deux fractions 
distinctes. Ils sont ensuite mis à sécher dans une étuve à 65 °C jusqu'à ce que la perte de 
masse soit inférieure à 5 % en 24 h (environ 72 heures de séchage). 
Les échantillons secs sont ensuite broyés manuellement ou à l'aide d'un broyeur à 
température ambiante jusqu'à obtenir des particules de diamètre inférieur à 500 µm.  
La minéralisation est réalisée sur au moins 0,2 g de matière sèche. Le matériel végétal 
broyé est pesé avec précision et introduit dans un matras avec 5 mL d'acide nitrique à 68 % et 
5 mL de peroxyde d'hydrogène à 30 %. L'échantillon est laissé dégazer 12 h sous hotte 
aspirante puis chauffé à 95 °C pendant 1 h puis à 150 °C pendant 2 h. Après refroidissement, 
l'échantillon est filtré sur papier Whatman (filtre papier Whatman 50 plat, 110 mm) et 
transféré dans une fiole jaugée de 50 mL complété au trait de jauge à température ambiante 
avec de l'eau ultra pure. La solution est transvasée dans un tube de 50 mL et conservée à 4 °C. 
Un blanc est réalisé pour chaque série de minéralisation. 
 Pour le contrôle de la qualité de la mise en solution et de l'analyse des échantillons de 
plantes, le standard certifié CTA-OTL1 provenant de l'Institut Bulgare de Protection des 
Plantes a été inclus dans les séries d'analyses. 
 A partir des teneurs mesurées dans les différents organes des plantes et des teneurs 
relevées dans le sol deux variables ont été calculées, le Facteur de Bioaccumulation (FB) et le 
Facteur de Translocation (FT).  
- Le FB renseigne sur la capacité de la plante à extraire puis à accumuler l'As 
présent dans le sol ; 
- Le FT représente le transfert du  polluant des racines vers les parties aériennes de 
la plante. Il est calculé à partir des concentrations en As mesurées dans les 
différents organes de la plante. 
 
 
FB =        FT =  
  
  
[As]plante (mg.kg-1 MS) 
[As]sol (mg.kg-1 MS) 
[As]feuille (mg.kg-1 MS) 
[As]racine (mg.kg-1 MS) 
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 4. Méthodes de dosage des ETM 
 
 Pour le dosage des éléments traces dans les solutions issues des extractions décrites 
précédemment (Chapitre II.4.2 et II.4.3), deux procédés distincts ont été utilisés : 
- Spectrométrie d'Absorption Atomique four graphite (Varian SpectrAA 800), 
réalisée au Laboratoire GRESE de l'Université de Limoges.  
- Spectrométrie d'Emission Atomique par torche à plasma (ICP AES - Jobin-Yvon 
ULTIMA C spectrometer) réalisée au laboratoire GENERIC du centre SPIN de 
l'Ecole des Mines de St Etienne. 
 La spectrométrie atomique étudie les émissions ou absorptions de lumière par l'atome 
libre, c'est-à-dire lorsque celui-ci voit son énergie varier au cours d'un passage d'un de ses 
électrons d'une orbite électronique à une autre. 
 Dans le cadre de l'expérimentation in-situ de phytostabilisation sur le site de la Vieille 
Usine d'Auzon, les teneurs en ETM des échantillons de sol non minéralisés ont été analysées 
avec un spectromètre portable de fluorescence X (Niton XL723S). Ces analyses ont été 
réalisées en association avec l'Unité Ecotechnologies du Service Environnement et Procédés 
du BRGM d'Orléans.   
 
 4.1. Spectrométrie d'Absorption Atomique (SAA) 
 La spectrométrie par absorption permet de doser une soixantaine d'éléments chimiques 
à l'état de traces (µg.L-1) préférentiellement en solution. Un seul élément peut être analysé 
simultanément. L'analyse se base sur l'absorption de photons par des atomes à l'état 
fondamental, chaque atome à doser ayant un faisceau d'intensité connue et une longueur 
d'onde caractéristique. Dans son principe, la spectrométrie SAA consiste à vaporiser 
l'échantillon liquide et à le chauffer à l'aide d'une flamme ou d'un four. Un rayonnement défini 
par une fréquence propre à l'élément analysé est envoyé, l'absorption du rayonnement par les 
atomes présents est proportionnelle à la concentration de l'élément considéré. 
 La méthode est quantitative et relative, une gamme d'étalonnage est donc nécessaire et 
est spécifique pour chaque élément (10 à 100 µg.L-1 pour l'As). De ce fait, avant l'analyse des 
teneurs en éléments traces, les échantillons sont donc préalablement dilués pour que la 
concentration de l'élément soit comprise dans la gamme d'étalonnage.  
 La spectrométrie SAA a notamment été utilisée pour doser l'As dans les échantillons 
de sol et de végétaux minéralisés prélevés lors des cultures de plantes en condition contrôlée. 
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Ces échantillons ont été analysés par SAA en four graphite avec une correction Zeeman du 
signal de fond (Varian SpectrAA 880 Z).  
 
 4.2. Spectrométrie d'Emission Atomique (AES) 
 L'ICP-AES (Inductively Coupled Plasma / Atomic Emission Spectrometry) est une 
méthode d'analyse par spectrométrie d'émission atomique dont la source est un plasma généré 
par couplage inductif. Cette technique permet l'analyse en solution de près de 70 éléments du 
tableau périodique, à des concentrations allant des traces (ppb voire ppt) au %.  
 Dans le cas de l'absorption (SAA), un faisceau d'intensité connue et de longueur 
d'onde bien choisie est envoyé sur les atomes à doser. L'intensité transmise est ensuite 
mesurée, pour en déduire le nombre d'atomes absorbants présents dans la flamme ou le four 
graphite, les atomes dosés étant en large majorité à l'état fondamental. En émission (AES), les 
atomes sont excités thermiquement, dans la flamme ou le plasma afin qu'ils réémettent leur 
spectre de raies. En étudiant les spectres détectés, on peut donc voir les éléments constituant 
l'échantillon (à condition d'avoir une température suffisamment élevée pour exciter tous les 
atomes), et évaluer leur quantité grâce à l'intensité des raies. En effet, un atome possède un 
grand nombre de niveaux d'énergie possibles. Une raie spectrale résulte d'une transition 
électronique entre certains de ces niveaux. Lorsque un atome est excité, c'est à dire qu'un 
électron d'une couche donnée de l'atome est éjecté sur un niveau d'énergie supérieure, il est 
considéré comme instable et tend à revenir ensuite, en une ou plusieurs étapes, à sa 
configuration d'énergie fondamentale. A chaque transition électronique correspond l'émission 
d'une énergie sous la forme d'un rayonnement lumineux dont la fréquence est spécifique de 
l'élément et de la transition considérée, phénomène appelé raie d'émission d'un élément.  
 Le plasma, gaz atomique chargé, mélange d'ions et d'électrons, constitue des sources 
de températures plus élevées  que celles produites par les flammes et autres décharges (6 500 
à 10 000 °C contre 1 700 à 3 150 °C pour la flamme) (Mermet et al., 2007). Il permet 
d'atteindre facilement les températures d'atomisation des molécules et les énergies d'ionisation 
et d'excitation des atomes. Son rôle, dans l'analyse par émission, est de casser les liaisons 
moléculaires pour produire des ions et atomes libres et d'exciter ces particules (Mermet et al., 
2007). Le gaz utilisé dans l'analyse ICP-AES est l'argon. C'est un gaz rare monochromatique 
qui présente un spectre simple et ne se recombine pas avec les espèces chimiques de façon 
stable.  
 Un étalonnage de l'appareil est réalisé à partir de deux points : 
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- Un point zéro correspondant à une solution réputée pure, et de même acidité que 
les échantillons analysés ; 
- Un point haut, correspondant à une solution contenant des teneurs moyennes dans 
les différents éléments recherchés dans une matrice de même acidité que les 
échantillons. 
 Les teneurs des éléments mesurées dans la deuxième solution étalon peuvent être 
utilisées pour corriger les interférences entre pics.  
 Cette technique a été utilisée lors de l'expérimentation in-situ pour l'analyse des 
échantillons de sol extrait au CaCl2 ainsi que pour l'analyse des teneurs en ETM dans les 
végétaux. 
 
 4.3. Spectrométrie de fluorescence X 
Tableau II.7. Limites de détection du spectromètre portable de fluorescence X pour les 
différents ETM étudiés et le Fe (mg.kg-1) (Laperche, 2005). 








 Les teneurs totales des ETM en excès des différentes parcelles installées sur Auzon 
témoin (AT) et pollué (AP) ont été mesurées à l'aide d'un spectromètre portable de 
fluorescence X (Niton XL723S). Ces analyses ont été réalisées sur des échantillons de sols 
broyés en particules fines (inférieures à 0,63 µm) et conditionnés dans des coupelles en 
plastique (Chemplex Industries, Inc.) recouverte d'un film de Mylar de 6 µm d'épaisseur. Le 
temps de mesure est estimé à deux minutes par échantillon. La limite de détection est variable 
en fonction de l'élément étudié (Tableau II.7). 
 Ces mesures ont permis de cartographier la pollution en As sur la parcelle 227 du site 




Chapitre V : Analyses physiologiques et biochimiques sur les plantes 
 
 1. Mesure de la biomasse végétale et de la teneur en eau 
 
 Après la récolte des plantes, la biomasse aérienne et racinaire a été déterminée. 
Plusieurs paramètres ont été étudiés, les échantillons de feuilles et racines ont été pesés pour 
déterminer leurs masses fraîches. De même, la longueur de la tige, le nombre de feuilles et de 
nœuds ont été mesurés avant le séchage du matériel végétal. 
  
 La teneur en eau a été calculée à partir de la masse fraîche et de la masse sèche 





  TE ×=  
TE : Teneur en Eau 
MF : Masse Fraîche 
MS : Masse sèche 
 
 8 échantillons par condition et par espèce ont été analysés pour la culture sur sol en 
condtion contrôlée. Pour la culture hydroponique, les analyses ont été réalisées sur 5 
échantillons. 
 
 2. Dosage des teneurs en pigments photorécepteurs 
 
 Pour l'extraction des chlorophylles totales, environ 0,5 g de matériel végétal congelé 
est broyé dans l'azote liquide et à l'obscurité en présence de carbonate de calcium pour 
maintenir le pH de l'échantillon. Le broyat est ensuite transféré dans un tube à centrifuger 
avec 25 mL d'acétone à 80 % permettant la mise en solution des pigments. Les échantillons 
sont conservés 5 h dans la glace à l'obscurité puis centrifugés à 1 500 g pendant 10 min à 4 °C 
(Beckman type CH-J2MC). La densité optique est mesurée à 460, 646,6 et 663,6 avec un 
spectrophotomètre UV/VIS (Perkin-Elmer, Lambda 2S). Les concentrations en caroténoïdes 
et en chlorophylles a, b et totales sont calculées en utilisant les équations de Porra (2002) : 
 Chlorophylle a (mg.L-1) = (12,25 x DO663,6) – (2,55 x DO646,6)   (1) 
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 Chlorophylle b (mg.L-1) = (20,31 x DO646,6) – (4,91 x DO663,6)   (2) 
 Chl a + b (mg.L-1) = (17.76 x DO646.6) + (7.34 x DO663.6)    (3) 
 Caroténoïdes (mg.L-1) = 5 x DO460 – ((3,19 x Chla + 130,3 x Chlb) / 200)  (4) 
 
Pour chacun de ces paramètres, 8 répétitions ont été réalisées pour chaque condition de 
culture sur sol. Lors des expérimentations en hydroponie, 5 répétitions par condition de 
culture ont été effectuées. 
 
 3. Mesure des échanges gazeux photosynthétiques 
 
 3.1. Paramètres mesurés 
Les mesures de la photosynthèse nette et des échanges gazeux ont été effectuées à 
l'aide d'un appareil portable Li-Cor modèle 6400 (Lincoln, NE, USA). Les paramètres 
mesurés et calculés sont :  
-  La photosynthèse nette (Pn, µmol CO2.m-2.s-1) ; 
- La concentration intercellulaire en CO2 (Ci, µmol CO2.mol air-1) ; 
-  La conductance stomatique (gs, mol H2O.m-2.s-1) ; 
-  La transpiration (Tr, mol H2O.m-2.s-1). 
Pour chacun de ces paramètres, les mesures ont été réalisées sur 8 individus avec 2 
analyses par plantes pour chaque condition de culture sur sol. Lors des expérimentations en 
hydroponie, les mesures ont été effectuées sur 5 individus avec 2 analyses par plantes. Les 2 




Les mesures des échanges gazeux ont été réalisées sur des plantes cultivées sur sol ou 
en hydroponie totale à la suite d'un stress As. 
La feuille est enfermée dans une chambre étanche de 6 cm² dans laquelle sont relevés 
régulièrement plusieurs paramètres (température de l'air, humidité relative, éclairement). Une 
pompe assure la circulation de l'air dans le système et l'amène vers le spectrophotomètre 
infrarouge (IRGA : Analyseur de Gaz à Infra Rouge). Le CO2 est dosé par mesure 
différentielle entre la cellule de mesure et une cellule de référence où circule un air dépourvu 
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en CO2 (par passage sur du bicarbonate de calcium). La concentration en CO2 du mélange 
gazeux pénétrant dans la chambre de mesure est ajustée à la valeur souhaitée par un injecteur 
à CO2 (LI-6400-01, Lincoln, NE, USA) qui utilise comme source des cartouches sous haute 
pression de CO2 liquéfié. Les mesures ont été réalisées en utilisant une concentration de 
360 µmol CO2.mol air-1. L'humidité relative a été maintenue à 60 ± 5 % par passage sur du 
sulfate de calcium anhydre. La température des feuilles, maintenues à 23 °C, est mesurée par 
un thermocouple et la température de la chambre contrôlée par deux refroidisseurs 
thermoélectriques à effet Peltier. L'intensité lumineuse a été mesurée au niveau de 
l'échantillon par un détecteur de lumière à diode de silicone. Au cours de l'expérimentation, 
l'éclairement de la feuille était de 400 µmol.m-2.s-1, il était assuré par le module LI- 6400-02 
LED (Light Emitting Diode, Lincoln, NE, USA). 
Au cours d'une mesure, l'analyseur enregistre régulièrement le flux de la pompe et les 
variations des taux de CO2 et d'H2O sont calculées selon les équations de Von Caemmerer et 
Farquhar (1981). Les mesures sont réalisées en continu. 
 
3.3. Protocole de saturation lumineuse et en CO2 de la photosynthèse 
 Les mesures ont été réalisées sur deux espèces végétales, V. faba et S. nigrum, 
cultivées en hydroponie à la suite d'un traitement à l'As d'une durée de 14 jours. 5 répétitions 
par conditions de culture et par espèces végétales ont été réalisées. 
 
Saturation lumineuse 
La feuille utilisée pour cette mesure est progressivement adaptée à une intensité 
lumineuse de 2 000 µmol.m-2.s-1. Puis 10 niveaux d'éclairements d'intensité décroissante sont 
appliqués (2 000 - 1 500 - 1 000 - 800 - 600 - 400 - 300 - 200 - 100 - 0 µmol.m-2.s-1). Pour 
chaque intensité lumineuse, les mesures sont relevées après une durée de stabilisation de 
plusieurs minutes (maximum 5 min). Les mesures ont été réalisées à la concentration de 
360 µmol CO2.mol air-1 et à une humidité relative de 60 ± 5 %. 
 
Variation de la teneur en CO2 
Six niveaux de concentrations en CO2 ont été testés (1 500 - 1 200 - 900 - 600 - 300 - 
0 µmol CO2.mol air-1), réalisés par le passage de l'air sur un absorbeur de CO2 ou par 
enrichissement de l'air avec du CO2 exogène. Les mesures ont été faîtes sous un éclairage de 
400 µmol.m-2.s-1 assuré par le module LI- 6400-02 et à une humidité relative de 60 ± 5 %. 
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 4. Mesure de la fluorescence chlorophyllienne 
 
La mesure de la fluorescence des chlorophylles a permet de quantifier les activités des 
systèmes photosynthétiques, traduisant l'état physiologique de la partie aérienne de la plante. 
 
 4.1. Modélisation de la fluorescence de la chlorophylle a 
Le rendement de fluorescence (FF) peut être défini par le rapport entre l'intensité de la 
fluorescence (F) et l'intensité du flux de photons absorbé (J) (Maxwell et Johnson, 2000) :  
 
FF =      
 
L'intensité de fluorescence émise dépend du taux de fluorescence (KF), considéré 
comme invariable, tandis que le flux de photons absorbé est réparti selon les différentes voies 
de désexcitation possibles. Outre la fluorescence, les autres voies non photochimiques de 
désexcitation de la chlorophylle a sont la dissipation non-radiative (dissipation thermique) et 
les transferts vers d'autres photosystèmes. Ces voies de désexcitation peuvent s'écrire sous la 
forme de trois constantes de vitesse :  
- KP pour la voie photochimique ; 
- KD pour la dissipation thermique ; 
- KT pour le transfert de l'énergie d'excitation directement vers les PSI. 
Le transfert photochimique dépend de l'état du centre réactionnel. Si l'accepteur 
primaire (quinone A) est à l'état réduit (QA-), il ne peut pas y avoir séparation de charge. Le 
centre est dit fermé et KP est nul. Dans le cas contraire, le centre est dit ouvert. Il en résulte 
l'équation : 
 
F = J x       pour un centre ouvert 
 
 
F = J x       pour un centre fermé 
   
Le rapport KF/AKi représente la probabilité que l'énergie reçue d'un photon par le PSII 
soit dissipée par fluorescence. Mesurée au niveau de la feuille, l'intensité de fluorescence sera 




(KF + KD + KT + KP) 
KF 
(KF +KD +KT) 
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- J, la densité de photons reçue par les photosystèmes II ;  
- La valeur des différentes constantes de vitesse des processus impliqués dans la 
désexcitation de la chlorophylle ;  
- La fraction B de centres ouverts. 
Dans l'hypothèse où il n'y a pas de migration entre les PSII, l'émission de fluorescence 
peut alors s'exprimer selon l'équation : 
 
 
F = J x [B x     + (1-B) x            ] 
 
  
 4.2. Cinétique de Kautsky 
Lorsque des plantes adaptées à l'obscurité sont brusquement soumises à un éclairement 
donné constant, l'émission de fluorescence suit une cinétique caractéristique liée à l'activation 
des mécanismes photosynthétiques. Cette cinétique, décrite par Kautsky et son équipe (1960), 
se décompose en deux parties. Initialement, la feuille était adaptée à l'obscurité, tous les PSII 
sont synchronisés à l'état ouvert (B = 1) et la fluorescence F est à son niveau minimal noté F0. 
L'augmentation rapide de la fluorescence jusqu'à la valeur FP observée au cours de cette phase 
(0,5 à 2 secondes) est attribuée à la fermeture des PSII. Cette phase rapide est suivie par une 
phase de décroissance plus lente. L'activation de la chaîne de transfert des électrons entraîne 
la réouverture des photosystèmes. Le transfert photochimique et la mise en place de 
différentes voies de transfert non-photochimique entrent en compétition avec l'émission de 
fluorescence et participent à son extinction progressive. Une valeur stable, notée FS, est 
atteinte en quelques minutes. Cette émission de fluorescence caractérise un état d'équilibre 
entre les voies de transfert photochimique et non-photochimique de l'énergie. 
 
 4.3. Méthode des flashs saturants  
 A partir de la cinétique de Kautsky, Schreiber et son équipe (1986) ont décrit une 
méthode qui permet de quantifier l'activité des PSII (Figure II.6). 
 
KF 
(KF + KD + KT) 
KF 




Figure II.6 : Variation de la fluorescence modulée en fonction du temps sur une feuille intacte.  
LM : lumière modulée de très faible intensité (lumière analytique) 
LSS : flash de lumière sursaturante 
LA : lumière actinique 
 
Lorsqu'une plante maintenue à l'obscurité est soumise à une lumière modulée de très 
faible intensité (lumière analytique, LM), le transfert d'électrons photochimiques ne se produit 
pas. La fluorescence est à son niveau minimal F0. Le niveau de fluorescence maximal Fm peut 
alors être mesuré si un flash de lumière sursaturante d'une durée d'environ 1 s (LSS) est 
imposé à la feuille. L'intensité de ce flash de lumière doit être saturante pour conduire à la 
fermeture de tous les PSII et suffisamment brève pour ne pas induire la mise en route de la 
chaîne de transfert des électrons. Réalisée sur les PSII synchronisés à l'état ouvert, cette 
mesure est une estimation de l'efficience maximale du transfert des électrons ou efficience 
photochimique maximale des PSII (Krause, 1988) : 
 
 
   =       = J x 
 
 
L'efficience photochimique potentielle des PSII (Fv/Fm) est un paramètre 
remarquablement indépendant du modèle étudié. 
 Une lumière actinique (LA), d'une intensité donnée, est ensuite appliquée pour induire 
une courbe de Kautsky. Lorsque l'état stationnaire est atteint, l'application d'un flash 






(KF + KD + KT + KP) 
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Par analogie à la définition de l'efficience photochimique des PSII pour une feuille adaptée à 
l'obscurité, l'efficience photochimique effective des PSII sous un éclairement donné est 
représentée par ΦPSII (efficience photochimique des PSII ouverts). Le rendement quantique 
du transport non cyclique des électrons sous un éclairement donné dépendra donc à la fois de 
l'efficience photochimique des PSII ouverts, et de la fraction de PSII ouverts (B). Il peut donc 
s'exprimer selon l'équation : 
 
    ΦPSII =  
 
Lors de l'extinction de la lumière actinique, l'application d'une lumière infrarouge, 
absorbée spécifiquement par les PSI, permet la réoxydation rapide de toutes les QA, c'est à 
dire la réouverture des PSII. Le niveau minimal de fluorescence F0' est alors mesuré. 
La corrélation linéaire entre FPSII et le rendement quantique de l'assimilation de CO2 
en l'absence de photorespiration a été mise en évidence par Genty et son équipe (1989). 
Öquist et Chow (1992) ont montré que cette linéarité n'est pas universelle. Certaines réactions 
alimentées par la chaîne de transfert des électrons (réaction de Mehler, par exemple) 
pourraient limiter cette linéarité. Cependant la faible proportion quantitative de ces réactions 
ne semble pas mettre en cause la mesure des flux photosynthétiques d'oxygénation et de 
carboxylation par ces techniques (Osmond et Grace, 1995). 
 
 4.4. Mesures des paramètres de la fluorescence de la chlorophylle a 
 Les mesures de fluorescence des chlorophylles ont été réalisées à l'aide d'un système 
P.A.M. F.M.S. 1 ("Pulse Amplitude Modulation Fluorescence Monitoring System 1", 
Hansatech Instrument Ltd., Norfolk, UK). Un ensemble de fibres optiques permet 
d'additionner sur un même échantillon des éclairements provenant de plusieurs sources. Le 
système de mesure repose sur l'utilisation d'une lumière continue de très faible intensité, 
lumière actinique, et d'une lumière modulée, flash de lumière sursaturante. Un dispositif de 
filtres permet de limiter l'amplification et l'enregistrement de la lumière uniquement à celle 
qui est modulée. 
 Toutes les mesures ont été effectuées sur la face supérieure dans la partie centrale des 
feuilles. La fluorescence initiale (F0) et la fluorescence maximale (Fm) ont été mesurées après 
adaptation des plantes à l'obscurité (1 heure). La fluorescence maximale (Fm) a été obtenue 




grâce à un flash sursaturant de 1 s de 13 000 µmol.m-2.s-1. La mesure de l'efficience 
photochimique effective (ΦPSII) a été obtenue par la méthode des flashes sursaturants sous 
une lumière actinique de 350 µmol.m-2.s-1 (intensité lumineuse en conditions de culture). 
Pour chacun de ces paramètres, les mesures ont été réalisées sur 8 individus avec 2 
analyses par plantes pour chaque condition de culture sur sol. Lors des expérimentations en 
hydroponie, les mesures ont été effectuées sur 5 individus avec 2 analyses par plantes. Les 2 
mesures réalisées sur chaque plante ont permis d'obtenir une valeur moyenne pour chaque 
individus. 
 
 5. Mesure de la composition en acide gras des feuilles et produits de 
dégradation 
 
 5.1. Analyse de la composition en acide gras de feuilles  
 La composition en acides gras des feuilles a été déterminée sur les plus jeunes feuilles 
des plants de S. nigrum et V. faba cultivées en hydroponie selon le protocole de Le Guédard et 
al. (2008). En effet, les feuilles agées, habituellement utilisées pour ce type d'analyse, se sont 
révélées, dans certaines conditions de culture, jaunies voire desséchées. Par la suite, les tissus 
foliaires prélevés sont placés dans 1 mL de méthanol contenant 2,5 % d'acide sulfurique. 
L'échantillon est chauffé 1 h à 80 °C. Ensuite, les tubes sont refroidis rapidement dans la glace 
et, après ajout de 0,75 mL d'hexane et 1,5 mL d'eau, ils sont agités et centrifugés. La phase 
hexane (phase supérieure) est alors prélevée, et les esters méthyliques sont analysés par 
chromatographie en phase gazeuse (Hewlett Packard 5890 série II) sur une colonne capillaire 
Carbowax 1,2 micron, 15 m (Altech, Deerfield, IL., USA). Le volume injecté est de 1 µL. La 
température est programmée à partir du protocole suivant : la température initiale est de 
160 °C maintenue 1 min après l'injection, puis augmentation de la température de 20 °C/min 
jusqu'à 190 °C, puis de 5 °C/min jusqu'à 210 °C. Cette température est ensuite maintenue pendant 
5 min.  
 Ces analyses ont été réalisées par le Laboratoire de Biogenèse Membranaire de 
l'Université de Bordeaux II. Lors des expérimentations en hydroponie, 5 répétitions par 
condition de culture ont été effectuées. 
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 Ce procédé a été normalisé et enregistré par l'AFNOR (Le Guédard et Bessoule, 
AFNOR X31-233: Qualité du sol - Analyses des acides gras des végétaux comme 
biomarqueurs de la pollution des sols, in press). 
 
 5.2. Mesure de la peroxydation des lipides membranaires 
La mesure de la peroxidation des lipides membranaires, selon le protocole élaboré par 
Ben Youssef et al. (2005), est réalisée sur les feuilles de plantes cultivées en hydroponie et sur 
les feuilles des plantes cultivées sur sol. 
Les extraits végétaux sont préparés à partir de matériel végétal frais broyé en présence 
d'azote liquide dans un mortier préalablement congelé. Après décongélation, 2 g de tissus 
végétaux broyés sont mis en contact avec 20 mL de tampon formé d'acide thiobarbiturique à 
0,5 % (TBA) et d'acide trichloroacétique à 20 % (TCA). Le mélange est homogénéisé et 
incubé à 90 °C pendant 30 min. Au cours de l'incubation, un complexe se forme entre le TBA 
et les substances réactives à l'acide thiobarbiturique (TBARS) dont le MDA. La réaction est 
arrêtée par un refroidissement immédiat dans un bain de glace. Après centrifugation à 
10 000 g pendant 20 min et à 4 °C, le surnageant est récupéré est filtré sur filtre seringue de 
0,45 µm de diamètre de pores (Sartorius, Minisart stérile), pour un dosage colorimétrique des 
lipoperoxydes. 
Le dosage est effectué par spectrophotométrie (Spectrophotomètre Perkin-Elmer 
Lambda 2S UV-VIS), l'absorbance de l'échantillon est mesurée à 532 nm. La densité optique 
est corrigée par une lecture à 600 nm. Un blanc est réalisé avec du tampon d'extraction. 
La concentration de TBARS est calculée en utilisant son coefficient d'extinction 
molaire (C = 155 mM-1.cm-1). 
 
TBARS (nmol/g MF) =      x 1000 
 
A = Absorbance 
V = Volume de l'extrait (mL) 
MF = Matière végétale fraîche (g) 
 
Lors des expérimentations en hydroponie, 5 répétitions par condition de culture ont été 
effectuées. 
 
(A532 - A600) x V 
155 x MF 
EA
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Chapitre VI : Développement d'un procédé de phytostabilisation in-situ 
  
 1. Principes et élaboration du procédé  
 
 L'expérimentation d'un procédé de phytostabilisation in-situ sur la friche industrielle 
de la Vieille Usine d'Auzon a été menée au cours de l'année 2010. Elle a été réalisée sur 3 
rangées de 8 parcelles de 10 m² mises en place sur le site industriel (24 parcelles), celles-ci 
permettent d'établir 8 conditions de culture répliquées chacune 3 fois (Figure II.7). Pour 
chaque couvert végétal testé sur sol pollué, une parcelle contrôle est installée sur le site 
témoin (3 parcelles). Chaque parcelle est délimitée et séparée les unes des autres par une 
bande enherbée de 50 cm. La mise en culture a été faîte sur deux jours, le 26 et 27 mai 2010, 
la récolte a été effectuée dans la semaine du 6 septembre 2010. 
 Un apport abondant en eau a été effectué lors des semis. Par la suite, l'apport en eau 
s'est fait naturellement ou par arrosage manuel quand les conditions climatiques l'exigeaient. 
Le suivi des conditions climatiques a été réalisé grâce à des bulletins d'irrigations obtenus 
auprès de Météo France. Ces bulletins renseignent sur la température journalière (minimale, 
maximale et moyenne), l'évapotranspiration potentielle et la pluviométrie. Ces mesures ont 






Figure II.7 : Disposition des parcelles, AV = Association Végétale, CS = Cannabis  sativa. 
 
 2. Préparation du sol et amendements 
 
 Une fois les parcelles délimitées, elles ont été complètement désherbées manuellement 
puis labourées deux fois au motoculteur sur une profondeur de 10 à 15 cm avant et à la sortie 
de l'hiver 2010 (Figure II.8). Au cours de l'hiver 2010, une bâche a été installée sur le site 







Figure II.8 : Préparation des parcelles au printemps 2010 avant la mise en culture (Austruy, 
2010). 
 
 Pour faciliter le développement de la végétation, l'immobilisation des polluants par des 
amendements adaptés a été privilégiée. Le choix des amendements s'est basé sur les différents 
travaux réalisés en phytostabilisation (Mench et al., 2010 ; Kumpiene et al., 2012). D'une 
part, le choix s'est porté sur la grenaille de fer, permettant la formation d'oxy/hydroxydes de 
fer considérés comme des sites de fixation privilégiés des ions métalliques. D'autre part, 
l'apport de matière organique et d'engrais NPK a été effectué dans le but d'enrichir le sol et de 
faciliter l'implantation du couvert végétal. Ainsi, selon le couvert végétal, trois types d'apports 
ont été effectués : 
-  Un apport de grenaille d'acier zérovalent type GH120 à 1 % testé sur les deux 
types de culture soit 15,5 kg  par parcelle apportés en deux fois ; 
 - Un apport de matière organique sous forme de lombricompost pour la culture de 
plantes prairiales, 500 g.m-2 soit 5 kg par parcelle ; 
- Un apport d'engrais NPK (5 - 10 - 20 %) pour la monoculture de chanvre, soit 
100 g d'azote par parcelle, 200 g de phosphore par parcelle et 400 g de potassium 
par parcelle. 
Pour évaluer l'interaction entre les amendements, la matière organique pour la culture 
prairiale et l'engrais pour la culture de chanvre ont été mélangés à de la grenaille d'acier 
GH120. Au total, pour chaque type de culture 5 conditions ont été testées, en incluant la 
condition contrôle sur sol témoin et la culture sur parcelle polluée sans amendement. 
Les apports de grenaille d'acier et de matière organique ont été réalisés lors du 2ème 




 3. Couvert végétal et sélection des espèces 
 
 Deux couverts végétaux, dont leur comportement et leur tolérance aux éléments traces 
avaient été testés en condition contrôlée en laboratoire, ont été mis en place sur le site d'étude. 
Par ailleurs, la végétation naturelle présente sur le site a été maintenue sur trois parcelles 
contaminées ainsi que sur une parcelle témoin, pour évaluer le bénéfice des plantes 
sélectionnées sur les teneurs et la toxicité en éléments traces présent dans le sol. 
 
 3.1. Association de plantes prairiales 
 L'association végétale est composée de plantes prairiales herbacées sélectionnées en 
fonction de plusieurs critères : 
- Espèces métallophytes reconnues dans la bibliographie ; 
- Inventaire des espèces présentes naturellement sur le site d'étude ; 
- Mélange de groupe d'espèce en fonction de leurs caractéristiques, notamment pour 
la sélection de graminées qui permettent un bon recouvrement du sol et possèdent 
un système racinaire dense, et pour la présence de légumineuse qui permettent une 
fixation de l'azote atmosphérique ; 
- Revalorisation paysagère du site. 
 
 Le Tableau II.8 répertorie les espèces sélectionnées et leur abondance dans 
l'association végétale. Les graines ont toutes été fournies par la société Nungesser Semences 
de Strasbourg. La densité végétale est de 30 g/m² de graines semées à la volée, celles-ci sont 
recouvertes de 1 à 2 cm de terre par le passage d'un râteau.  

Tableau II.8 : Présentation des espèces sélectionnées pour l'étude par famille avec leur 
proportion dans l'association végétale. 
Graminée 50% Légumineuse 30% Autres 20% 
Agrostis capillaris 20% Onobrychis viciifolia 10% Achillea millefolium 5% 
Arrhenaterum elatius 10% Medicago lupulina 10% Euphorbia cyparissias 5% 
Dactilys glomerata 10% Lotus corniculatus 5% Plantago lanceolata 5% 
Holcus lanatus 10% Vicia faba 5% Silene latifolia 5% 
E
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 Ce couvert a pour but de revaloriser ce site contaminé d'un point de vue 
environnemental et paysager. En effet, l'apport d'un couvert dense et varié a pour objectif de 
diminuer le transfert des polluants dans les milieux voisins et permettre sa détoxification au 
niveau rhizosphérique. De plus, la revégétalisation de ce site avec des plantes prairiales 
permet de le réintégrer d'un point de vue paysager.  
 
 3.2. Monoculture de chanvre 
 Le chanvre est semé à une densité de 5 g.m-², les graines sont placées en ligne à 5 cm 
de profondeur, 5 rangées par parcelle ont été mises en place.  
 
 4. Paramètres suivis 
 
 Au cours de la culture, différents paramètres sont suivis pour évaluer d'une part 
l'évolution des paramètres physiologiques des plantes mises en culture et d'autre part les 
variations des teneurs et de la spéciation des éléments traces dans le sol. 
 Au niveau de la végétation, les mesures se sont portées sur : 
- L'étude de la diversité de l'association prairiales par parcelle ; 
- Les coefficients d'abondance / dominance des espèces et des taxons par parcelle ; 
- Mesure de la biomasse végétale et de la croissance des plantes ; 
- Dosage As, Pb, Cd, Sb, Cu, Fe et P dans les parties racinaires et aériennes. 
 
 Dans le sol, notre attention c'est portée sur le contenu et le comportement des métaux 
dans le sol ainsi que sur le suivi des paramètres physico-chimiques en fonction des différentes 
conditions de culture : 
- Mesure des teneurs totales et disponibles en As, Pb, Cd, Sb, Cu, Fe, P ; 
-  Evolution des paramètres physico-chimiques, pH, CEC, matière organique et C/N. 
 
 3 échantillons par parcelle ont été effectués. Pour se faire, 3 surfaces de 1 m² ont été 
définies aléatoirement sur chaque parcelle et ont permis de réaliser l'échantillonnage pour les 
différentes analyses décrites précédemment. Les échantillons de plantes récoltées représentent 
un pool des espèces composant le couvert végétal étudié. 

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Chapitre VII : Analyses statistiques des données 
 
Toutes les analyses statistiques présentées dans ce travail ont été réalisées avec le 
logiciel XLSTAT 2010. 
 
 1. Test U de Mann et Whitney 
 
Les moyennes des échantillons ne vérifiant pas la condition de normalité ont été 
comparées deux à deux à l'aide du test U de Mann et Whitney. Ce test concerne 
essentiellement les analyses effectuées sur les échantillons de sols et de végétaux lors des 
cultures in-situ. Le risque d'erreur a été fixé à 5 %.  
 
 2. Analyse de Variance (ANOVA) 
 
Lorsque l'ensemble des échantillons étudiés présentent des distributions indépendantes 
respectant la normalité et de variances identiques, l'ANOVA a été appliquée pour déterminer 
d'éventuelles différences entre les moyennes de ces échantillons. Ce test a donc été utilisé 
principalement pour mettre en évidence l'effet de la concentration et de la forme de l'As dans 
la réponse des plantes au stress As lors des expérimentations sur sol et en hydroponie réalisées 
au laboratoire. Le risque d'erreur a été fixé à 5 %.  
 
 3.  Analyse en Composantes Principales (ACP) 
 
Lors de l'expérimentation in-situ de phytostabilisation, des ACP ont été réalisées sur 
un certain nombre de paramètres. Cette analyse factorielle permet une étude globale incluant 
toutes les caractéristiques des données, est une aide à la compréhension des interactions entre 
les différents paramètres et évalue d'éventuelle similitude entre les différents points 























Chapitre I : Description des sols d'études 
 
 1. Caractérisation des paramètres physico-chimiques des sols 
échantillonnés 
 
 Différentes analyses physico-chimiques ont été réalisées afin de mettre en évidence les 
principales caractéristiques des différents sols utilisés dans cette étude (Tableau III.1). 
 
Tableau III.1 : Paramètres physico-chimiques des différents types de sols étudiés (n = 4). 
Paramètres Unités Terreau Auzon Témoin (AT) 
Auzon Pollué 
(AP) 
pHeau - 6,20 ± 0,02 6,70 ± 0,19 5,99 ± 0,08 
pHKCl - - 5,70 ± 0,04 4,76 ± 0,01 
CEC cmol+.kg-1 110,0 ± 0,1 13,8 ± 0,1 10,1 ± 0,3 
Phosphore soluble 
g.kg-1 
1,2 ± 0,3 0,032 ± 0,005 0,081 ± 0,002 
Azote total 16,5 ± 0,9 2,7 ± 0,1 4,1 ± 0,3 
Matière organique 629,0 ± 12,8 42,5 ± 2,5 56,8 ± 2,3 
C/N - 22,0 ± 2,2 9,2 ± 0,5 8,2 ± 0,2 
 
 Les sols AT et AP sont caractérisés par un pH faiblement acide, respectivement 6,7 et 
6,0. Le contenu en matière organique totale est relativement élevé (42,5 et 56,8 g.kg-1 
respectivement pour le sol AT et AP) alors que la teneur en azote total est relativement faible 
(2,7 et 4,1 g.kg-1, respectivement pour les sols AT et AP) (Delaunois et al., 2008). Il en résulte 
un rapport C/N optimal dans ces sols (8 à 9,5 respectivement pour les sols AT et AP). La CEC 
varie de 10 à 13,5 cmol+.kg-1. La teneur en phosphore soluble est deux fois plus élevée dans le 
sol pollué que dans le sol témoin (80 contre 30 mg.kg-1 respectivement), il en résulte un sol 
pollué bien pourvu en phosphore soluble au contraire du sol AT qui présente une teneur 
relativement faible (Delaunois et al., 2008). Ainsi, le phosphore ne sera pas un facteur 
limitant pour le développement de la végétation sur le sol pollué (AP). Un apport d'engrais 
A
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phosphaté n'est donc pas nécessaire. Par ailleurs, le terreau est riche en azote et en matière 
organique, des paramètres qui lui confèrent une fertilité et des qualités agronomiques élevées.  
 La texture des sols AT et AP
 
a été déterminée à partir du triangle des textures (Figure 
III.1) grâce à la répartition granulométrique des particules du sol. Pour les deux sols d'Auzon 
(AT et AP), il s'agit d'une texture limoneux sableuse (Figure III.1). 
 

Figure III.1 : Positionnement des sols AT et AP dans le triangle des textures (USDA). 
 
 A partir de la répartition granulométrique des particules de sol, les propriétés 
hydriques des sols AT et AP ont été déterminées et sont présentées dans le Tableau III.2. Ces 
données permettent d'évaluer l'état hydrique du sol in situ. Le point de flétrissement et la 
capacité au champ sont respectivement les bornes inférieures et supérieures de la Réserve en 
eau Utile du solum (RU). L'évaluation de la RU a pour principale application l'évaluation de 
l'alimentation hydrique des plantes. L'étude de ces paramètres met en évidence des propriétés 








Tableau III.2 : Répartition granulométrique et état hydrique des sols AT et AP. 





Argile 9,25 10,25 
Limons 18,32 17,24 
Texture 

Limoneux sableuse Limoneux sableuse 
Densité apparente g.cm-2 1,58 1,57 
Conductivité hydraulique cm.h-1 3,09 2,65 
Capacité au champ 
cm² eau.cm-2 sol 
0,18 0,18 
Point de flétrissement 0,08 0,09 
Réserve en eau utile (RU) 0,1 0,09 
 
 2. Evaluation de la pollution du sol aux ETM et métalloïdes 
 
 Les teneurs totales de certains ETM ont été analysées dans les différents types de sols 
afin d'évaluer les éléments traces en excès et potentiellement polluants. Les résultats sont 
présentés dans le Tableau III.3. 
 
 Dans un premier temps, l'analyse des ETM met en évidence une forte hétérogénéité 
dans leur distribution au niveau de l'horizon de surface du sol AP. Celle-ci reflète une 
contamination localisée suite au dépôt et au stockage de substances polluantes. Par ailleurs, le 
sol AP est caractérisé par une forte teneur en As (3 163,8 mg.kg-1). Celle-ci est 85 fois plus 
élevée que la valeur seuil (VCI) définie par le BRGM (2002). Les concentrations en Pb, Sb et 
Cu dans le sol AP (respectivement 910, 797 et 248 mg.kg-1) dépassent également les VCI 
définies pour les zones sensibles. Cependant, les teneurs en Pb, Cu et Sb sont modérées par 
rapport à celle de l'As. Dans le sol témoin (AT), les ETM étudiés sont peu concentrés à 
l'exception de l'As qui présente des teneurs supérieures à la valeur seuil (VCI zone sensible). 
Cependant, les concentrations de Zn, Pb, Co, Cu, Cd et As mesurées dans l'horizon supérieur 
du sol AT sont supérieures aux valeurs ASPITET, représentant une gamme des teneurs 




Tableau III.3 : Teneurs totales en ETM dans l'horizon supérieur des différents sols à l'étude, le 
terreau, les sols AT et AP (n = 4) et Valeur de Constat d'Impact zone sensible (VCI). 







Mn g.kg-1 0,1 ± 0,0 2,2 ± 0,1 1,9 ± 0,1 - - 
Zn 
mg.kg-1 
50,1 ± 3,2 144,9 ±3,8 165,3 ±11,0 9000 10-100 
Pb 5,7 ± 5,1 98,3 ± 4,8 910,1 ± 518,7 400 9-50 
Co nd 92,5 ± 4,5 83,7 ± 6,2 240 2-23 
Ni 4,5 ± 0,3 32,9 ± 2,5 28,9 ± 2,2 140 2-60 
Cr 9,8 ± 0,7 64,5 ± 2,2 51,1 ± 1,1 130 10-90 
Cu 17,1 ± 0,3 26,2 ± 0,4 248,0 ± 26,0 190 2-20 
Cd nd 0,5 ± 0,1 4,8 ± 2,5 20 0,05-0,45 
As 2,2 ± 0,0 233,8 ± 45,7 3163,8 ± 800,7 37 1-25 
Sb nd 6,8 ± 1,0 797,2 ± 582,2 100 - 
1VCI: Valeurs indicatives pour la pollution des sols dans les zones sensibles (BRGM, 2002) 
2Valeurs du réseau national d'études des sols agricoles ASPITET relevées sur plus de 1800 sols, INRA (1993-2005) 
nd : non détecté 
  
 Pour déterminer l'origine des ETM retrouvés en excès dans l'horizon de surface, des 
Facteurs d'Enrichissement (FE) ont été calculés pour tous les éléments en excès à différentes 
profondeurs (horizon de surface, -30 et -50 cm) et en se basant sur un élément de référence, 
l'aluminium (Al). Le choix de cet élément repose sur plusieurs critères (Sterckeman et al., 
2007) : 
- Il est géochimiquement stable ; 
- Il est abondant et ses teneurs sont peu modifiées par les activités anthropiques ;  
- Le rapport entre cet élément et les autres éléments traces dans la croûte terrestre 
est relativement constant ; 
- Il peut être minéralisé et dosé de la même manière que les éléments étudiés dans 
ce travail.  
 Le calcul du facteur d'enrichissement est le suivant :  
 
    FE = 
 
[ETM] / [Al] (horizon supérieur) 
[ETM] / [Al] (horizon profond) 
D
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 Les résultats, présentés dans la Figure III.2, montrent une diminution significative des 
FE avec la profondeur pour l'ensemble des éléments traces en excès, reflétant une origine 
anthropique de ces éléments dans l'horizon de surface. Par ailleurs, l'étude des profils des FE 
avec la profondeur met en évidence une accumulation de ces ETM à environ 30 cm de 
profondeur. Cette couche de couleur noire et d'origine anthropique pourrait indiquer que les 
horizons de surfaces ont été remaniés (Cancès, 2004). En effet, la parcelle 227 servait 
essentiellement de lieu de stockage, entraînant une accumulation des ETM en surface, un 
remaniement du sol a pu entraîner une accumulation de ces éléments à 30 cm de profondeur.   
 
  
Figure III.2 : Evolution, en fonction de la profondeur, des facteurs d'enrichissement de l'As, 
du Cu, du Pb, du Cd et de l'Sb sur le site de la Vieille Usine d'Auzon (AP), calculés en 
utilisant Al comme élément de référence, le tableau ci-contre présente les teneurs en Al (g.kg-
1) au différentes profondeurs. 
 
 L'As a été identifié comme le polluant le plus présent sur le site industriel de la Vieille 
Usine d'Auzon (Laperche et Eisenlohr, 2001 ; Matera, 2001 ; Cancès, 2004). Par ailleurs, il 
présente, de par sa grande mobilité dans le sol AP, un risque de toxicité élevée. Pour la suite 
de cette étude, les expérimentations porteront principalement sur la contamination à l'As, tant 
au niveau du sol avec l'étude du profil de l'As, de sa spéciation chimique et de sa disponibilité, 
qu'au niveau des plantes en évaluant, d'une part, les impacts physiologiques et biochimiques 
de la pollution des sols et, d'autre part, l'accumulation de l'As dans les plantes.  
 









 3. Répartition et phases porteuses de l'As dans le sol 
 
 Le sol AT, utilisé comme sol témoin, présente une teneur en As supérieure aux teneurs 
moyennes couramment observées dans le sol français (Tableau III.3) comprises entre 1 et 
25 mg.kg-1 (Baize, 2010). Or, d'après la Figure III.3, les concentrations en As relevées dans le 
sol AT ne varient pas avec la profondeur. Les teneurs mesurées dans l'horizon de surface ont 
donc une origine naturelle. Au contraire, les teneurs en As observées dans le sol AP diminuent 
avec la profondeur. Dans l'horizon de surface, la teneur en As s'élève en moyenne à 
3163,8 mg.kg-1, elle est d'environ 400 mg.kg-1 à 80 cm de profondeur. 
 
 
Figure III.3 : Teneurs en As dans différents horizons de sol d'Auzon Témoin (AT) et Auzon 
Pollué (AP) (n = 4). 
 
 L'évolution des teneurs en As avec la profondeur met en évidence une origine 
anthropique de la pollution. Les variations importantes des concentrations en As relevées dans 
l'horizon de surface du sol AP mettent là encore en évidence l'hétérogénéité de la pollution.  
 L'extraction séquentielle de l'As dans les échantillons de sol permet de déterminer les 
différentes formes considérées comme mobiles et pouvant facilement participer au cycle 
biogéochimique de l'As. Les résultats mettent en avant une répartition de l'As différente entre 




Figure III.4 : Distribution de l'As dans le sol AT et AP. R1 : fraction échangeable et acido-
soluble, R2 : fraction réductible, As associé au Fe et au Mn, R3: fraction oxydable et R4 : 
fraction résiduelle (n = 4, les différentes lettres indiquent les groupes significativement 
différents, ANOVA, p < 0,05). 
 
 Le sol AP a une fraction échangeable et acido-soluble de l'As (R1), considérée comme 
facilement mobilisable (Moszkowicz, 2002), 6 fois plus élevée que dans le sol AT 
(respectivement 12,7 % et 2,1 %). De même, la fraction oxydable (R3) et celle associée au Fe 
et Mn (R2) sont plus importantes dans le sol AP que celles observées dans le sol AT. 
Finalement, la fraction résiduelle d'As représente la majorité de l'As total présent dans les sols 
analysés (R4 = 86,3 % et 56,7 % respectivement dans le sol AT et AP), elle est considérée 
comme faisant partie de la structure cristalline du sol. A noter que dans les échantillons du sol 
pollué (AP), les phases réductibles contiennent un pourcentage plus élevé d'As (R2 = 18,8 %) 
que les fractions oxydables (R3 = 11,9 %). Pour le sol AT, la répartition de l'As entre les 
phases oxydables et réductibles sont similaires (5,8 % pour R2 et R3). 
 
 4. Caractérisation floristique des sites d'études  

 Après avoir caractérisée la pollution du sol, il est intéressant de se pencher sur l'impact 
de ces contaminants sur la diversité et le développement des communautés végétales sur le 
site. Dans cette perspective, l'étude des communautés végétales qui vivent dans un 
environnement pollué offre plusieurs avantages (Remon et al., 2009) : 
- Elles sont en contact étroit et continu avec le substrat pollué ; 
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- Elles peuvent accumuler des ETM dans leurs parties aériennes de manière 
proportionnelle au contenu disponible dans le sol ; 
- Leur taxonomie est bien établie et elles sont rapidement identifiables. 
Par conséquent, une étude des associations végétales a été réalisée en 2008 sur le site 
d'Auzon témoin et pollué selon une approche phytosociologique (Braun-Blanquet, 1964).  
 
Tableau III.4 : Caractéristiques des communautés végétales de chaque site témoin (AT) et 
pollué (AP). 






% Arborescent % Arbustive % Herbacée % Annuelle % Pérenne 
Témoin (AT) 42 19 2,3 2,3 95,3 15,0 85,0 
Polluée (AP) 42 28 0,0 9,5 90,5 9,8 90,2 
 
 L'examen botanique de la zone polluée (AP) a abouti à la détermination de 42 espèces 
et 28 familles (Tableau III.4). La plupart de ces espèces sont des herbacées vivaces, la famille 
la plus représentée étant les Poaceae (Tableau III.5). Quelques arbustes se sont développés sur 
la parcelle, tel que Cytisus scoparius, ou encore Rubus fruticosus. Malgré cette diversité 
taxonomique, la végétation n'est pas uniforme et, à l'intérieur de chaque quadrant, le couvert 
végétal, le nombre de taxons et le type d'espèces dominantes sont assez variables. Finalement, 
la zone étudiée est caractérisée par un couvert végétal mixte et dense (près de 100 % de la 
couverture du sol), il est essentiellement dominé par Agrostis capillaris et Arrhenaterum 
elatius, la strate arbustive étant essentiellement représentée par Cytisus scoparius. 
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Tableau III.5 : Relevé floristique de la végétation du site témoin (AT) et de la friche 
industrielle polluée (AP) réalisé en juin 2008. 
Espèces végétales Abondance-dominance Strate 
Famille Espèce latin Nom français AT AP 
Amaranthaceae Amaranthus retroflexus Amaranthe réfléchie 1 Herbacée 
Apiaceae Daucus carota Carotte sauvage + Herbacée 
Araliaceae Hedera helix Lierre commun 1 Herbacée 
Asteraceae Achillea millefolium Achille millefeuille 1 1 Herbacée 
Bellis perennis Paquerette + Herbacée 
Cirsium arvense Chardon des champs + + Herbacée 
Lapsana communis Lampsane commune 1 Herbacée 
Taraxacum ruderalia Pissenlit dent de lion 2 Herbacée 
Boraginaceae Echium vulgare Vipérine commune + Herbacée 
Campanulaceae Campanula rotundifolia Campanule à feuille ronde 1 Herbacée 
Caryophyllaceae Cerastium fontanum Ceraiste commun + Herbacée 
Saponaria officinalis Saponaire officinale 1 Herbacée 
Silene latifolia Compagnon blanc + Herbacée 
Silene vulgaris Silène enflé 1 + Herbacée 
Stellaria graminea Stellaire graminée + Herbacée 
Stellaria media Mouron des oiseaux + Herbacée 
Convolvulaceae Convolvus arvensis Liseron des champs + 2 Herbacée 
Dipsacaceae Knautia arvensis Knautie des champs 1 + Herbacée 
Equisetaceae Equisetum arvense Prêle des champs 1 Herbacée 
Euphorbiaceae Euphorbia amygdaloides Euphorbe des bois 1 Herbacée 
Euphorbia cyparissias Euphorbe petit cyprès 1 Herbacée 
Fabaceae Lotus corniculatus Lotier corniculé + Herbacée 
Medicago lupulina Luzerne lupuline 1 Herbacée 
Trifolium pratense Trèfle des près + Herbacée 
Trifolium repens Trèfle blanc 2 Herbacée 
Vicia hirsuta Vesce hérissée + Herbacée 
Vicia sepium Vesce des haies + Herbacée 
Geraniaceae Erodium cicutarium Erodium bec de grue 1 Herbacée 
Geranium columbinum Géranium des colombes + Herbacée 
Juncaceae Juncus inflexus Jonc glauque + Herbacée 
Liliaceae Asparagus officinalis Asperge sauvage + Herbacée 
Muscari comosum Muscari à toupet + Herbacée 
Malvaceae Malva sylvestris Grande mauve 1 Herbacée 
Onagraceae Epilobium angustifolium Epilobe à feuille étroite 1 1 Herbacée 
Plantaginaceae Plantago lanceolata Plantain lancéolée 1 + Herbacée 
Plantago major Grand plantain 1 Herbacée 
Poaceae Agrostis capillaris Agrostide commune 1 3 Herbacée 
Agrostis stolonifera Agrostide stolonifère 1 1 Herbacée 
Alopecurus pratensis Vulpin des près + Herbacée 
Arrhenaterum elatius Avoine élevée 1 2 Herbacée 
Calamagrostis 
arundinacea Calamagrostis faux-roseaux 1 + Herbacée 
Dactylis glomerata Dactile agglomérée 1 + Herbacée 
Elytrigia repens Chiendent officinale 2 Herbacée 
Holcus lanatus Houlque laineuse 1 1 Herbacée 
Poa pratensis Paturin des près 1 + Herbacée 
Polygonaceae Rumex acetosa Oseille sauvage 1 Herbacée 
Rumex acetosella Rumex petit-oseille + Herbacée 
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Tableau III.5 suite  
Espèces végétales Abondance-dominance Strate 
Famille Nom latin Nom français AT AP  
Portulacaceae Portulaca oleracea Pourpier 1 Herbacée 
Primulaceae Lysimachia nummularia Lysimaque nummulaire +  Herbacée 
Renonculaceae Ranunculus acris Renoncule âcre 1  Herbacée 
Rosaceae Fragaria vesca Fraisier sauvage +  Herbacée 
 Potentilla sp. Potentille sp. 1  Herbacée 
 Rubus fruticosus Ronce commune + 1 Herbacée 
Rubiaceae Galium aparine Gaillet gratteron 1 1 Herbacée 
 Galium mollugo Gaillet doux +  Herbacée 
Scrophulariaceae Linaria repens Linaire rampante  1 Herbacée 
Solanaceae Solanum nigrum Morelle noire  + Herbacée 
Urticaceae Urtica dioica Ortie dioica + + Herbacée 
Valerianaceae Valeriana officinalis Valériane officinale  1 Herbacée 
Cannabaceae Humulus lupulus Houblon  + Arbustive 
Caprifoliaceae Lonicera periclymenum Chèvrefeuille des bois 1  Arbustive 
Cornaceae Cornus sanguinea Cornouiller sanguin  + Arbustive 
Fabaceae Cytisus scoparius Genêt à balai  + Arbustive 
Oleaceae Ligustrum vulgare Troène sauvage  + Arbustive 
Rosaceae Prunus spinosa Prunier sauvage  + Arbustive 
 Rosa canina Eglantier commun  + Arbustive 
Salicaceae Populus tremula Tremble  + Arbustive 
Salicaceae Populus nigra Peuplier noir 1  Arborescente 

 Un travail similaire réalisé sur la friche témoin montre comme sur le site pollué une 
dominance des herbacées (Tableau III.5). Cependant, l'identification floristique sur le site 
témoin (AT) met en évidence une diversité plus élevée en nombre d'espèces dans les 
quadrants (19 espèces par quadrant pour AT contre 13 pour le site AP). Au-delà de la 
présence en nombre de graminées (8 espèces), trois familles dominent, les Fabacées et les 
Astéracées avec cinq espèces, les Caryophyllacées avec quatre espèces. Par ailleurs, 
contrairement à la zone polluée, A. capillaris n'est pas l'espèce majoritaire sur le site témoin. 
L'agrostide commune, espèce acidophile très présente sur le site pollué, semble s'être adaptée 
aux polluants métalliques présents en quantité dans le sol. De plus, elle possède des propriétés 
allélopathiques qui limitent la germination des autres espèces (Delabays et al., 1998). 
 
Par ailleurs, la Figure III.5 présente la contribution des différentes familles végétales 
dans la végétation de chaque site. Alors que les Poaceae sont dominantes sur les deux sites, 
leur proportion est plus importante sur le site pollué (AP) que sur le site témoin (AT) (36 % 
avec 8 espèces sur AT contre 51 % avec 7 espèces sur AP). De même, la proportion de 
Fabaceae et d'Asteraceae est presque six fois supérieure sur le site témoin par rapport au site 
contaminé (respectivement la proportion est de 11 et 13 % sur le site AT contre 1,5 et 2,5 % 
	

sur le site AP). Seules les Caryophyllaceae présentent une proportion équivalente entre le site 




Figure III.5 : Proportion des familles de plantes pour chaque site, le site témoin (AT) (a) et le 
site pollué (AP) (b). 
 
 5. Phytoaccumulation de l'As et du Pb par la végétation  
 
A la suite de l'étude floristique, l'accumulation par la végétation de l'As et du Pb, deux 
des principaux contaminants présents dans le sol de la parcelle polluée, a été évaluée en 
mesurant leurs concentrations dans les feuilles et les racines de 6 espèces végétales 








Figure III.6 : Concentrations en Pb (a) et en As (b) dans les feuilles et les racines d'espèces 
dominantes prélevées dans la zone polluée (AP) (n = 4). 
 
 Les teneurs moyennes mesurées dans les plantes prélevées sur site s'élèvent dans les 
feuilles à 22,8 mg.kg-1 pour l'As et à 8,0 mg.kg-1 pour le Pb. Dans les racines, les 
concentrations moyennes mesurées sont de 51,7 mg.kg-1 pour l'As et 80,0 mg.kg-1 pour le Pb. 
La tendance générale montre donc une teneur significativement plus élevée dans les racines 
que dans les feuilles quelque soit l'ETM étudié. Les résultats suggèrent également que, 
indépendamment de la teneur en As et en Pb dans le sol, les différentes espèces végétales 
présentes sur le site avaient des capacités variées d'absorber et d'accumuler les polluants. Par 
exemple, Agrostis capillaris et Euphorbia amygdaloides absorbent 5 à 10 fois plus d'As et de 
Pb que les autres espèces étudiées, Equisetum arvense absorbant préférentiellement l'As. Par 
ailleurs, contrairement aux autres espèces, E. arvense stocke préférentiellement l'As dans ces 
parties aériennes.  
 
 6. Discussion 
 
 6.1. Evaluation et caractérisation de la pollution du site d'Auzon 
 La présente étude a été réalisée sur un ancien site industriel dont l'activité a débuté en 
1902 par l'exploitation minière d'arsénopyrite pour la fabrication de produits arséniés destinés 




stockage de produits chimiques de la seconde guerre mondiale. Il en résulte un sol fortement 
perturbé dont l'une des caractéristiques majeures est la présence de niveaux relativement 
élevés d'ETM et métalloïdes comme l'As, et dans une moindre mesure le Pb, l'Sb et le Cu. Ces 
concentrations en ETM sont largement supérieures à celles mesurées dans les sols naturels 
non pollués (Baize, 2010), confirmant ainsi une pollution polymétallique très importante. Par 
ailleurs, les caractéristiques pédochimiques des deux sols indiquent une texture limoneux 
sableuse, un pH faiblement acide (entre 6 et 7), un niveau relativement élevé de carbone 
organique et une teneur en azote faible, à l'origine d'un rapport C/N inhabituellement élevé. 
Bien que la raison d'un tel ratio C/N ne soit pas claire, ce résultat pourrait être dû à la présence 
d'un couvert végétal important qui apporte de la matière organique en quantité. En effet, une 
potentielle diminution de l'activité microbienne est souvent observée dans des sols présentant 
des pollutions métalliques (Ghosh et al., 2004) et peut-être responsable d'une faible 
dégradation des composés organiques qui se retrouvent en excès. 
 Concernant l'As, l'étude du profil des concentrations dans le sol AP, qui diminuent 
avec la profondeur, met, d'une part, clairement en évidence une origine anthropique de la 
pollution à l'As présent dans l'horizon de surface. Ces résultats sont en accord avec ceux de 
Matera (2001) et Cancès (2004) qui ont effectué des prélèvements dans d'autres zones de la 
friche industrielle. Au contraire, le sol AT, dont les teneurs en As dans l'horizon de surface 
sont proches de 250 mg.kg-1, ne montre pas de variations significatives des concentrations en 
As avec la profondeur. L'As présent en surface a donc une origine naturelle héritée du fond 
pédogéochimique. En effet, la région du Massif Central français est caractérisée par un fond 
pédogéochimique élevé en As hérité du socle d'origine volcanique et de gisements 
hydrothermaux de soufre (Morin et al., 2002). Les concentrations d'As dans les sols naturels 
du Massif Central dépassent fréquemment 300 mg.kg-1 et peuvent même atteindre 
1000 mg.kg-1, comme par exemple dans le domaine Echassières (Allier, France) (Morin et al., 
2002). D'autre part, les extractions séquentielles réalisées sur les deux sols d'Auzon (AT et 
AP) ont permis de mettre en évidence une plus grande disponibilité de l'As dans le sol AP. La 
fraction R1, représentant la fraction échangeable et acido-soluble, est 6 fois plus importante 
dans le sol AP que dans le sol AT. Cette caractéristique augmente les risques 
environnementaux liés à la pollution du sol AP. En effet, des analyses réalisées par Sanjuan et 
al. (2001) ont montré des transferts fréquents de l'As vers les milieux aquatiques environnants 
de la friche industrielle, en particulier vers le ruisseau de l'Auzon et la rivière de l'Allier. De 
plus, d'après l'extraction sélective, le site pollué (AP) présente une fraction réductible deux 
fois plus importante que la part oxydable de l'As. Ce résultat indique une fixation 
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préférentielle de l'As sur les oxyhydroxydes de Fe, caractéristique confirmée par l'étude de 
Cancès (2004). Une remobilisation de l'As présent dans les fractions R2 et R3 peut avoir lieu 
lors de changement des conditions physico-chimiques du sol (Coulibaly et al., 2010), et 
notamment des modifications des conditions oxydo-réductrices pouvant intervenir en période 
de crue (Laperche et Eisenlohr, 2001). Cependant, une majorité de l'As se retrouve piégée sur 
les phases résiduelles du sol (respectivement 86,3 % et 56,7 % pour le sol AT et AP) et n'est 
donc pas disponible pour les plantes ou les organismes vivants du sol. Cette caractéristique 
peut être la conséquence de l'existence de liaisons fortes entre l'As et les complexes silicatés 
du sol (Moszkowicz, 2002). Sur le sol AP, l'As présente donc une fraction mobilisable plus 
importante que sur le sol AT qui justifie une phytotoxicité élevée de l'As dans le site 
contaminé. Par ailleurs, les travaux de Cancès et al. (2005) ont montré que l'As présent dans 
le sol de la friche industrielle se trouvait majoritairement sous forme d'arséniate (AsV), moins 
toxique et moins mobile que l'arsénite (As(III)) (Geiszinger et al., 2002). L'analyse des 
contenus en ETM dans les végétaux se développant en environnement pollué peut apporter 
des données utiles pour caractériser la biodisponibilité des ETM dans le sol (Fränzle, 2006). 
 
 6.2. Etude de la flore métallicole 
 Le relevé floristique effectué sur la friche industrielle (AP) montre que la zone polluée 
est colonisée par un certain nombre d'espèces végétales en dépit de la présence de polluants 
métalliques. Malgré la pollution, le site présente donc une couverture végétale dense et mixte 
avec une dominance des graminées et notamment d'Agrostis capillaris. Cependant, à titre de 
comparaison, l'étude du couvert végétal de la friche non contaminée (AT), située à proximité 
du site pollué et présentant des caractéristiques pédochimiques proches (structure et texture du 
sol, pH), met en évidence une diversité végétale plus forte que celles observées sur la friche 
industrielle. La détermination de l'indice de Shannon (H') (Tableau III.6) pour chaque zone 
confirme une plus grande diversité des espèces dans les quadrants du site non pollué. De 
même, l'indice d'équitabilité (E) est plus faible sur le site pollué et met ainsi en avant la 
dominance du peuplement de la friche industrielle par A. capillaris. La valeur élevée de E 
pour le site témoin montre une relative homogénéité dans la répartition des espèces. Une 
constatation similaire a été relevée par Dazy et ses collaborateurs (2008) sur un site pollué au 
Cd et aux hydrocarbures. De même, Otones et son équipe (2011) ont également mesuré une 
réduction de la biodiversité de la flore sur un site minier contaminé à l'As en comparaison à 
un site non pollué.  
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Tableau III.6 : Indice de Shannon (H') et d'Equitabilité (E) déterminés sur chaque site, Auzon 
Témoin (AT) et Pollué (AP). 
 Ishannon (H') Iéquitabilité (E) 
Auzon Témoin (AT) 2,34 ± 0,31 0,78 ± 0,08 
Auzon Pollué (AP) 1,64 ± 0,32 0,44 ± 0,08 
 
 Par ailleurs, malgré la présence d'espèces communes entre les deux sites (A. 
millefolium, P. lanceolata, S. vulgaris, A. elatius), appelées pseudométallophytes, des 
différences sont observées au niveau de la composition floristique. En témoigne la faible 
valeur de l'indice de similarité de Jacquard (24 %) calculé entre les deux sites, témoin (AT) et 
pollué (AP), relevant peu de similitude entre la végétation de chaque site. Cette variabilité 
floristique, influencée par la pollution du sol, met en avant une capacité d'adaptation et de 
tolérance des pseudométallophytes, leur permettant de coloniser un milieu perturbé. De plus, 
la faible compétition des espèces végétales pour ces niches écologiques peut favoriser le 
développement de ces espèces tolérantes à la pollution du sol AP. A. capillaris présente 
essentiellement sur le site contaminé, ainsi que E. arvense ou les Euphorbiaceae, peuvent être 
considérées comme des pseudométallophytes électives. Elles présentent une plus grande 
vitalité sur les zones polluées en ETM que sur les terrains non pollués (Dazy, 2008).  
 Par conséquent, les contaminants présents dans le sol ont clairement un impact sur la 
structure des communautés végétales. De fait, pour se développer sur un site contaminé, les 
espèces métallicoles utilisent différentes stratégies d'adaptation (Frérot, 2006) : 
- Soit en modifiant leur rhizosphère par l'exsudation de composés rendant les ETM 
moins solubles ou entraînant leurs précipitations sous formes insolubles dans la rhizosphère 
(Koo et al., 2010) et permettant ainsi l'exclusion ou la diminution de la phytotoxicité des 
ETM au niveau de la rhizosphère (Cai et Ma, 2003 ; Capilla, 2005) ; 
- Soit par l'absorption et la détoxification des ETM au sein de la plante par 
chélation des cations métalliques ou métalloïdes ou par séquestration des ETM principalement 
dans le système vacuolaire (Cai et Ma, 2003), permettant ainsi leur transformation vers une 
forme physiologiquement tolérable. 
L'étude des teneurs en As et Pb dans les plantes prélevées sur site a permis d'apporter des 
précisions sur les différentes stratégies mises en place par les plantes pour tolérer la présence 
de ces polluants dans le sol. 
E

 Les Facteurs de Bioaccumulation (FB) de l'As et du Pb de chaque espèce (Tableau 
III.7) montrent que le développement et la tolérance de certaines de ces espèces aux polluants 
du sol requiert une stratégie excluante, tel est le cas pour S. vulgaris, K. arvensis et A. elatius 
pour le Pb et l'As et E. arvense pour la tolérance au Pb. Cette stratégie de tolérance par 
exclusion semble être commune à la majorité des espèces végétales présentes dans des sites 
pollués à l'As (Wang et al., 2002 ; Otones et al., 2011). Au contraire, E. amygdaloides et A. 
capillaris accumulent une partie de l'As et du Pb présents dans le sol. En effet, A. capillaris 
est une monocotylédone reconnue pour être une espèce tolérante à l'As et pouvant se 
comporter comme une pseudométallophyte accumulatrice d'As (Duquesnoy et al., 2009). 
Benson et son équipe (1981) ont montré que cette espèce était capable de se développer sur 
des déchets de fonderie en Angleterre et accumuler de l'As jusqu'à 1 % de son poids sec. De 
même, E. arvense accumule en quantité l'As avec des teneurs proches de 100 mg.kg-1 dans les 
feuilles. Une étude menée par Piquet-Pissaloux et Robin (2006) sur le site d'Auzon a mis en 
avant le caractère accumulateur de E. arvense vis-à-vis de l'As. Ces espèces sont ainsi 
capables de détoxifier l'As et/ou le Pb absorbés, par séquestration ou par complexation, 
permettant leur stockage dans les tissus de la plante. 
 
Tableau III.7 : Facteurs de bioaccumulation (FB) et de translocation (FT) calculés pour les 




As Pb As Pb 
A. capillaris 0,024 ± 0,007 0,061 ± 0,019 0,185 ± 0,031 0,156 ± 0,036 
S. vulgaris 0,003 ± 0,000 0,005 ± 0,000 0,747 ± 0,360 0,256 ± 0,132 
E. arvense 0,016 ± 0,005 0,006 ± 0,003 3,290 ± 1,647 0,075 ± 0,027 
K. arvensis 0,002 ± 0,000 0,003 ± 0,000 0,242 ± 0,044 0,132 ± 0,033 
E. amygdaloïdes 0,014 ± 0,004 0,040 ± 0,013 0,029 ± 0,006 0,021 ± 0,002 
A. elatius 0,002 ± 0,000 0,005 ± 0,002 0,104 ± 0,030 0,052 ± 0,023 
 
Cependant, l'étude des facteurs de translocations (FT) de l'As et du Pb (Tableau III.7) 
calculés pour chaque espèce met en évidence un très faible transfert du Pb vers les parties 
aériennes, le Pb absorbé par les plantes étant essentiellement stocké dans les racines. En ce 
qui concerne l'As, les facteurs de translocation indiquent un transfert de l'As vers les parties 
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aériennes chez E. arvense (FT > 3). Malgré un facteur de bioaccumulation de l'As faible, sa 
capacité à stocker l'As dans ces parties aériennes peut être considérée comme un des critères 
de l'hyperaccumulation de l'As selon les travaux de Zhao et son équipe (2009). De même, S. 
vulgaris présente un facteur de translocation de l'As proche de 1, cependant les teneurs 
observées dans les différents tissus de la plante semblent indiquer, comme précisé 
précédemment, une stratégie excluante vis-à-vis de l'As.  
D'après la Directive Européenne 2003/100/CE (2003) qui détermine les teneurs 
maximales en produits indésirables dans l'alimentation animale, les seuils autorisés pour l'As 
et le Pb sont de 2 et 40 mg.kg-1 respectivement. Or, les concentrations en As observées dans 
les parties aériennes des écotypes de A. capillaris, S. vulgaris et E. arvens, espèces indigènes 
au site pollué d'Auzon, atteignent des valeurs largement plus élevées. Les teneurs foliaires en 
As chez ces 3 espèces sont respectivement de 23,2, 8,8 et 98,2 mg.kg-1 de MS. Ces teneurs 
élevées supposent un risque significatif de l'incorporation de ces ETM et de leur accumulation 
dans les niveaux supérieurs de la chaîne trophique.  
 
 Le développement des plantes sur des sols métallurgiques ne dépend pas seulement 
des teneurs totales et disponibles en ETM. Les contraintes édaphiques jouent un rôle majeur 
dans la sélection des associations de plantes spécifiques. En effet, en plus des niveaux élevés 
d'ETM, il est évident que les déchets métallifères sont des environnements inhabituels pour 
les plantes (Tordoff et al., 2000) en raison de la présence de nombreux autres facteurs limitant 
la croissance tels que les carences en macronutriments, un pH faible et de faibles teneurs en 
azote (Remon et al., 2005 ; Shu et al., 2005). Ainsi, il est très probable que les associations 
végétales qui se développent dans ces habitats particuliers sont adaptées d'une part au niveau 
de pollution relevé dans le sol et d'autre part aux propriétés physico-chimiques du sol. Ainsi, 
l'étude des processus de colonisation végétale dans les sols contaminés anthropiques s'avère 
très utile pour mieux comprendre le fonctionnement de ces environnements complexes 
(Remon, 2009). 
Il est désormais largement admis que la restauration d'un couvert végétal sur des 
friches industrielles abandonnées, en plus de l'aspect esthétique, est très efficace dans la 
réduction de l'érosion du sol et du transfert des polluants (Wong, 2003). Par conséquent, les 
stratégies de phytorestauration sont maintenant considérées comme des méthodes de 
réhabilitation efficaces et écologiques qui devraient être encouragées dans la perspective de 
gestion durable des terres. Il est important d'utiliser des plantes indigènes pour la 
phytoremédiation, car celles-ci présentent de meilleures capacités de tolérance, et donc de 
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développement. Dans ce contexte, l'identification d'espèces susceptibles de tolérer les 
polluants métalliques étudiés et de se développer sur des friches contaminées est primordiale 
pour la compréhension des mécanismes de tolérance et pour la sélection d'espèces destinées à 
la revégétalisation de sites contaminés. 
 
Chapitre II : Culture sur sol de 4 espèces végétales en conditions 
contrôlées 
 
 Cette étude vise à évaluer l'effet induit par la pollution des sols sur le développement 
et les activités physiologiques et biochimiques de quatre espèces de plantes, Solanum nigrum, 
Agrostis capillaris, Vicia faba et Cannabis sativa. A. capillaris et S. nigrum sont deux espèces 
indigènes du site industriel de la Vieille Usine d'Auzon et V. faba est une espèce modèle en 
biologie (Pourrut, 2008 ; Sougir et al., 2008). C. sativa a été sélectionnée pour sa biomasse 
végétale importante qui peut soit augmenter les capacités de stockage des ETM, soit obtenir 
une biomasse valorisable en cas de faible transfert des ETM dans la partie aérienne. En 
parallèle, l'évolution du contenu et de la spéciation de l'As dans le sol, principal polluant du 
site d'Auzon, sont observées après la culture des plantes. L'objectif de cette étude est divisé en 
quatre axes principaux : 
- L'adaptation et le développement des espèces végétales en culture sur des sols 
prélevés sur la friche industrielle d'Auzon ;
- L'impact de la pollution sur la physiologie et le métabolisme des plantes ;
- La capacité des plantes à assimiler et à transférer l'As dans les feuilles ; 
- Evaluer l'action des plantes sur la biodisponibilité de l'As dans le sol.
 Ce travail s'inscrit dans un projet de phytostabilisation du site industriel de la Vieille 
Usine d'Auzon en Haute Loire. Pour évaluer la toxicité des ETM en excès dans le sol AP (As, 
Sb, Pb, Cd, Cu), les cultures de plantes ont été réalisées sur trois types de sol, les sols AT et 







 1. Evaluation de la toxicité des ETM chez 4 espèces végétales  
 
 1.1. Effet des ETM sur le développement des plantes 
  1.1.1. Développement de la biomasse végétale 
 Lors de la culture de ces 4 espèces sur le sol AT, le développement de la biomasse 
aérienne et racinaire ne montre pas de différence significative par rapport aux mesures de 
biomasse réalisées sur des plantes cultivées sur terreau (Figure III.7).  
 

Figure III.7 : Biomasse aérienne (a) et racinaire (b) des différentes espèces végétales S. 
nigrum, A. capillaris, V. faba et C. sativa cultivées sur différents types de sol, le terreau (T, 
condition de référence), Auzon Témoin (AT) et Auzon Pollué (AP) (n = 8, (*) indiquent les 
différences significatives par rapport aux conditions de référence (T), ANOVA, p < 0,05). 
  
 Par contre, la pollution du sol aux ETM, observée dans le sol AP, entraîne une 
diminution de la croissance des quatre espèces végétales. La biomasse aérienne de V. faba, C. 
sativa et A. capillaris est significativement réduite de 82,5 %, 92 % et 56,5 % respectivement, 
par rapport aux plantes cultivées sur terreau (Figure III.7a). Une diminution similaire est 
également notée pour les racines (89,1 %, 89,2 % et 82,8 % respectivement pour V. faba, C. 
sativa et A. capillaris, Figure III.7b). La culture de S. nigrum sur le sol AP n'affecte 









Figure III.8 : Plants de S. nigrum (a), A. capillaris (b), V. faba (c) et C. sativa (d) après un 
mois de culture sur les différents types de sol, Terreau (T), Auzon Témoin (AT) et Auzon 
Pollué (AP). 
 
 L'observation macroscopique des plantes confirme ce constat (Figure III.8). En effet, 
les individus cultivés sur le sol AP semblent subir un stress plus marqué que sur les sols T et 
AT, particulièrement chez C. sativa et V. faba dont la biomasse aérienne est fortement réduite. 
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V. faba montre le développement de nécroses au niveau des feuilles synonymes de sénescence 
des tissus.  
 
 La pollution du sol AP a donc un impact plus important sur le développement de V. 
faba et C. sativa que sur les autres espèces végétales. L'observation du développement de S. 
nigrum sur sol pollué tend à valider l'hypothèse selon laquelle cette espèce supporte une 
contamination importante aux ETM. 
 
  1.1.2. Teneur en eau des plantes (TE) 
 
  
Figure III.9 : Teneur en eau (TE) dans les feuilles (a) et les racines (b) des 4 espèces végétales 
en fonction du type de sol, le Terreau (T), Auzon Témoin (AT) ou Auzon Pollué (AP), (n = 8, 
(*) indiquent les différences significatives par rapport aux conditions de référence (T), 
ANOVA, p < 0,05). 
  
 L'évolution de l'état hydrique des plantes cultivées sur sols à différentes teneurs en 
ETM est variable en fonction de l'espèce végétale et de l'organe de la plante (Figure III.9). 
Pour S. nigrum, seul le compartiment foliaire présente une réduction significative de 16,5 % 
de la TE chez les plantes cultivées sur sol pollué (AP) par rapport aux conditions contrôles. V. 
faba montre une diminution de 35.1 % et de 12.4 % de la TE des feuilles et des racines 
respectivement en comparaison avec les individus témoins. Cette diminution est moins 




réduction de la teneur en eau de 15,8 % dans les feuilles et 9,8 % dans les racines. C. sativa, 
espèce exigeante en eau, ne présente pas de variation significative de la TE dans ses différents 
organes. Cependant, une forte variabilité est mesurée chez cette espèce, ce qui semble 
indiquer une différence d'adaptation des individus à une même condition. 
 Ainsi, la diminution de la teneur en eau se traduit chez la plante par un dessèchement, 
liée à un facteur stress. La pollution des sols entraîne une perturbation de l'équilibre 
physiologique de la plante. Cependant, la teneur en eau chez ces 4 espèces reste supérieure à 
50 % sur sol pollué, ce qui indique que les plantes maintiennent un certain degré 
d'homéostasie au travers de mécanismes adaptatifs. 
 
 1.2. Activités physiologiques et biochimiques des plantes 
 Dans une optique de développement d'un procédé de phytostabilisation, il est 
nécessaire de connaître les réactions des plantes vis-à-vis des ETM, permettant ainsi une 
sélection des espèces les plus adaptées pour la mise en place de cette technologie biologique.  
 Les impacts liés à ce type de stress peuvent être caractérisés par l'étude de différents 
paramètres physiologiques et biochimiques liés à l'activité photosynthétique.  
 
  1.2.1. Les échanges gazeux  
 La mesure des échanges gazeux au niveau des feuilles (Figure III.10) a été réalisée un 
jour avant la récolte, soit après 30 jours de culture sur sol. 
 Dans les conditions contrôles, la photosynthèse nette (Pn) mesurée chez les différentes 
espèces est supérieure à 4 µmol CO2.m-2.s-1 (Figure III.10a). A l'exception de V. faba, celle-ci 
ne présente pas de variations significatives par rapport aux conditions contrôles pour 
l'ensemble des plantes cultivées sur le sol AT. Cependant, en présence de teneurs élevées en 
ETM dans le sol (AP), toutes les espèces végétales subissent une diminution significative de 
la Pn, supérieure à 50 % pour l'ensemble des espèces étudiées.  
 Par ailleurs, dans les conditions contrôles, la conductance stomatique (gs) est variable 
selon les espèces végétales (Figure III.10b). En effet, elle est proche de 0,1 mol H2O.m-2.s-1 
chez A. capillaris, autour de 0,05 chez C. sativa et V. faba et inférieure à 0,04 mol H2O.m-2.s-1 
chez S. nigrum. Seule V. faba présente une réduction significative de la gs sur le sol AT, la gs 
moyenne obtenue sur AT étant sensiblement équivalente à celle mesurée sur AP. De plus, une 
inhibition de la gs supérieure à 50 % est mesurée pour toutes les espèces végétales cultivées 
sur AP. Ces résultats indiquent que les fortes teneurs en ETM dans le sol entraînent chez les 4 
B

espèces végétales une fermeture des stomates limitant l'évapotranspiration. Les résultats 
observés chez V. faba cultivée sur AT semblent indiquer une grande sensibilité de cette 

































































































Figure III.10 : Mesure des échanges gazeux au niveau des feuilles pour les 4 espèces 
végétales cultivées sur les différents types de sol, Terreau (T), Auzon Témoin (AT) et Auzon 
Pollué (AP), (a) photosynthèse nette (Pn), (b) conductance stomatique (gs), (c) concentration 
intercellulaire en CO2 (Ci), (d) transpiration (Tr), (n = 8, (*) différences significatives par 
rapport aux conditions contrôles (T), ANOVA, p < 0,05). 
 
 La concentration en CO2 intercellulaire dans les conditions contrôles est comprise 
entre 300 et 350 µmol CO2.mol air-1 chez S. nigrum, A. capillaris et V. faba, elle est égale à 
250 µmol CO2.mol air-1 chez C. sativa (Figure III.10c). Aucune variation significative des 
concentrations en CO2 dans les feuilles n'est observée pour les plantes cultivées sur AT par 





augmentation du CO2 intercellulaire chez les différentes espèces végétales exceptées C. 
sativa. Cette observation couplée à la diminution de la conductance stomatique indique que la 
pollution du sol cause un dysfonctionnement dans l'assimilation du CO2 par la plante qui 
pourrait s'expliquer par une inhibition de l'activité de la Rubisco.  
 L'évolution de la transpiration (Tr) (Figure III.10d) est corrélée à celle de la gs, 
paramètre contrôlant l'ouverture des stomates et donc le taux de transpiration chez les plantes. 
En effet, comme pour la gs, en absence d'un stress métallique, A. capillaris a une transpiration 
trois fois plus élevée (2,9 mmol H2O.m-2.s-1) que chez S. nigrum et V. faba (environ 0,9 mmol 
H2O.m-2.s-1). C. sativa présente une transpiration faible en condition contrôle, elle s'élève à 
0,5 mmol H2O.mm-2.s-1, et ne montre pas de variation significative en présence d'un excès en 
ETM dans le sol (AP). Au contraire, une forte inhibition de la transpiration est observée chez 
S. nigrum, A. capillaris et V. faba cultivées sur AP, elle est réduite respectivement de 67, 75 et 
74 % par rapport aux conditions contrôles. De même, une diminution significative est 
observée chez les plants de V. faba cultivés sur AT. L'altération de la conductance stomatique 
et de la transpiration chez cette espèce cultivée sur le sol AT semble avoir pour effet une 
réduction de l'assimilation nette du CO2 dont l'absorption est en partie régulée par les 
stomates. L'excès en ETM dans les sols perturbe donc les flux hydriques au sein des plantes 
exceptée chez C. sativa. Cette perturbation est accentuée par un haut degré de fermeture des 
stomates en conditions de stress. 
 
  1.2.2. Teneurs en chlorophylles 
 La quantification des chlorophylles permet de connaître l'état physiologique d'une 
plante. La chlorophylle a fait partie du centre réactionnel qui permet la transformation de 
l'énergie photonique en énergie chimique. L'antenne collectrice, regroupant les chlorophylles 
a et b, absorbe les photons. Un stress abiotique, comme la présence en grande quantité d'un 
ETM dans le sol, peut entraîner une inhibition de la voie de biosynthèse ou de dégradation des 
chlorophylles et aboutir à un dysfonctionnement des photosystèmes. Ceci influe sur le 
rendement de la photosynthèse et diminue ainsi la production de biomasse. L'étude des 
teneurs en chlorophylles peut donc nous renseigner sur un éventuel impact de la pollution 













































Figure III.11 : Teneurs en chlorophylles dans les feuilles de S. nigrum, A. capillaris, V. faba et 
C. sativa cultivées sur les 3 sols, le Terreau (T), Auzon Témoin (AT) et Pollué (AP), (a) 
teneur en chlorophylles a et (b) teneur en chlorophylles b (n = 8, (*) indique les différences 
significatives par rapport aux conditions contrôles(T), ANOVA, p < 0,05). 
 
 Les concentrations en chlorophylles a et b (Figure III.11) varient en fonction des 
espèces étudiées et des conditions de culture. En conditions contrôles, deux espèces se 
démarquent, d'une part, S. nigrum présente des teneurs en chlorophylles a et b élevées, elles 
atteignent 2,6 mg.g-1 pour les Chl a et 0,94 mg.g-1 pour les Chl b. D'autre part, C. sativa est 
l'espèce dont les teneurs en chlorophylles sont les plus faibles, la concentration est de 
1,4 mg.g-1 pour les Chl a et de 0,5 mg.g-1 pour les Chl b. Quel que soit le sol, S. nigrum ne 
montre pas de variation significative des teneurs en chlorophylles a. Pour cette espèce, une 
baisse significative des concentrations en chlorophylle b est observée entre les conditions 





chlorophylles a et b mesurées dans les feuilles de V. faba montrent une diminution 
significative pour les plantes cultivées sur les sols AT et AP par rapport aux conditions 
contrôles. Cette diminution, observée pour des faibles teneurs en As dans le sol AT, semble 
marquer la sensibilité de cette espèce à l'As comme en témoigne l'inhibition de la conductance 
stomatique et de la transpiration sur ce même sol. De même, la pollution aux ETM (sol AP) 
inhibe la biosynthèse des chlorophylles a et b  chez C. sativa et A. capillaris. En effet, sur le 
sol AP, les teneurs en chlorophylle a et b sont réduites respectivement de 62 et 55 % pour C. 
sativa et de 24 et 53 % chez A. capillaris par rapport aux conditions contrôles. 
 
  1.2.3. Fonctionnement des photosystèmes II 
 Parallèlement à la mesure des échanges gazeux, les activités liées aux processus 
primaires de transfert d'électrons au niveau des photosystèmes ont été analysés. Les mesures 
ont été réalisées sur les 4 espèces un jour avant la récolte des plantes. 
 Quel que soit l'espèce végétale cultivée sur le sol AT, aucune variation significative 
n'est observée pour l'efficience photochimique maximale des PSII (Fv/Fm), indicateur de leur 
efficacité photochimique et de leur aptitude à réduire l'accepteur primaire QA (Figure III.12a). 
Cependant, contrairement à S. nigrum qui n'enregistre pas de baisse de Fv/Fm sur le sol AP, V. 
faba, A. capillaris et C. sativa présentent une diminution de ce paramètre sur ce sol 
(respectivement une baisse de 20,8, 22,8 et 40,9 % par rapport aux conditions contrôles).  
 L'efficience photochimique effective des PSII (ΦPSII) est variable entre les différentes 
espèces dans les conditions contrôles, elle est proche de 0,60 chez S. nigrum et A. capillaris, 
elle atteint 0,68 chez V. faba et n'est que de 0,51 chez C. sativa (Figure III.12b). Cependant, 
peu de variations sont observées chez ces différentes espèces en présence d'ETM. En effet, 
seule l'efficience photochimique d'A. capillaris et de V. faba est réduite significativement sur 
le sol AP.   
  Les faibles teneurs en As dans le sol AT n'ont donc pas d'impact sur le 
fonctionnement du PSII. Cependant, la présence de teneurs élevées en ETM dans le sol AP 
entraîne une perturbation du fonctionnement des PSII et semble agir plus particulièrement sur 
l'efficacité photochimique de ce photosystème (déterminée par Fv/Fm) et sur son aptitude à 
réduire l'accepteur primaire QA. 
 Les faibles valeurs observées chez C. sativa en conditions contrôlées pour l'ensemble 
des paramètres mesurés sont consécutives à l'entrée dans le cycle préfloraison de la plante 





Figure III.12 : Paramètres de fluorescence de la chlorophylle a mesurés chez 4 espèces 
végétales, S. nigrum, A. capillaris, V. faba et C. sativa, cultivées sur 3 types de sol, Terreau 
(T), Auzon Témoin (AT) et Pollué (AP), (a) efficience photochimique maximale des PSII 
(Fv/Fm), (b) rendement de l'efficience photochimique du PSII (PSII) (n = 8, (*) différences 
significatives par rapport aux conditions contrôles (T), ANOVA, p < 0,05). 
    
 2. Absorption et stockage de l'arsenic et évolution de la disponibilité de cet 
élément dans le sol rhizosphérique 
 
 La plante est une pompe à nutriment. Pour intégrer un polluant du sol, celle-ci met en 
place différents mécanismes qui sont intimement liés à la CEC, au pH, au potentiel 
d'oxydoréduction et à la matière organique du sol. Au cours de cette étude, le comportement 
de l'As, polluant majeur dans le sol de la friche industrielle, sera étudié. Seul l'As disponible, 
c'est-à-dire présent dans la solution du sol ou adsorbé aux constituants du sol, peut être 
assimilé par les plantes. De ce fait, la culture des plantes sur sol pollué peut modifier les 
teneurs en As disponible présent dans le sol. 
 A la suite des cultures de plantes sur les différents sols, une analyse des teneurs en As 
dans les parties racinaires et aériennes de la plante a été réalisée. Par ailleurs, l'étude des 
phases porteuses de l'As dans le sol par extraction séquentielle a permis d'évaluer l'impact des 





 2.1. Absorption et stockage de l'As  
 Les teneurs en As dans les plantes après un mois de culture sur les différents sols 
montrent une capacité d'accumulation variable chez ces 4 espèces (Figure III.13). Les teneurs 
en As mesurées dans les racines des différentes espèces cultivées sur le sol AT ([As]totale = 
233,8 mg.kg-1 de sol) ne montrent pas de différences significatives, les plantes ont accumulé 
environ 36 mg.kg-1 MS d'As dans leur partie racinaire (Figure III.13a). Au contraire, sur le 
même sol de culture, les teneurs mesurées dans les feuilles varient entre les espèces ce qui 
semble indiquer une variabilité dans les mécanismes de détoxification et de stockage de l'As 
chez ces espèces. D'autre part, contrairement aux autres espèces végétales qui stockent l'As 
essentiellement dans les racines, C. sativa présente des teneurs en As similaires entre les 
racines et les feuilles, respectivement 34,2 et 36,1 mg.kg-1 MS d'As. 
 
  
Figure III.13 : Teneur en As (mg.kg-1 MS) dans les feuilles et les racines de S. nigrum, A. 
capillaris, V. faba et C. sativa cultivées sur les sols AT (a) et AP (b) (n = 4). 
 
 Sur le sol AP ([As] = 3163,8 mg.kg-1 de sol), S. nigrum, A. capillaris et V. faba 
concentrent plus de 20 fois plus d'As dans leur organes par rapport aux individus cultivés sur 
le sol AT (Figure III.13b). S. nigrum et A. capillaris présentent une capacité d'assimilation de 
l'As significativement plus importante (respectivement 603,1 et 653,5 mg.kg-1 MS en 
moyenne dans la plante) que pour V. faba (403,2 mg.kg-1 MS). Ces teneurs en As dans les 
plantes représentent 0,06 % de leur matière sèche pour ces deux espèces et est inférieure à 
0,05 % de MS pour V. faba. D'autre part, comme sur le sol AT, A. capillaris, V. faba et S. 




importantes dans les racines par rapport à celles mesurées dans les feuilles. Contrairement à 
ces espèces, les plants de C. sativa cultivés sur le sol AP présentent une faible teneur en As 
répartie entre les parties aériennes et racinaires et à peine deux fois supérieure à celle mesurée 



















Figure III.14 : Facteurs de bioaccumulation (FB) (a) et de translocation (FT) (b) de l'As chez 
S. nigrum, A. capillaris, V. faba et C. sativa cultivées sur le sol Auzon Témoin (AT) et Pollué 
(AP) (n = 4).  
 
 Le FB est inférieur à 1 pour l'ensemble des plantes cultivées sur les 2 types de sol 
(Figure III.14a). Ces observations indiquent une faible capacité d'accumulation des 4 espèces. 
Cependant, les FB de A. capillaris, V. faba et S. nigrum présentent des valeurs 
significativement plus élevées chez les individus cultivés sur le sol AP que sur le sol AT. Pour 
ces espèces, l'absorption d'As est proportionnelle aux concentrations totales relevées dans le 
sol, celles-ci étant elles-mêmes corrélées aux teneurs biodisponibles de l'As dans le sol (Partie 





sur le sol AP, respectivement 0,14 contre 0,02. Cette observation couplée à la répartition 
homogène de l'As au sein de la plante, et aux faibles teneurs en As mesurées dans la plante 
semblent confirmer une stratégie d'exclusion de l'As retenue par cette espèce pour tolérer et se 
maintenir en présence d'As dans le sol.  
 Le Facteur de Translocation (FT) pour les espèces cultivées sur les sols AT et AP 
montre que la translocation de l'As vers les parties aériennes augmente significativement avec 
les teneurs en As dans le sol pour A. capillaris, V. faba et S. nigrum (FigureIII.14b). Le FT est 
deux fois plus important pour V. faba et A. capillaris sur le sol AP que sur le sol AT, il est 
multiplié par six pour S. nigrum. Cependant, pour ces trois espèces le FT calculé est faible et 
inférieur à 1 quel que soit le sol de culture, l'As est donc préférentiellement stocké dans les 
racines. Pour C. sativa, la répartition de l'As au sein de la plante est différente que celle 
décrite précédemment. En effet, sur les 2 sols de culture, cette espèce a assimilé de faibles 
quantités d'As réparties de façon homogène dans les organes de la plante, matérialisées par un 
FT proche de 1 et sensiblement similaire entre les 2 conditions de culture. 
 Les 4 espèces végétales ont absorbé une partie de l'As présent dans les sols de culture 
et peuvent donc être responsables d'une modification de la disponibilité de ce métalloïde dans 
le sol rhizosphérique. Afin d'évaluer l'influence des plantes sur la répartition de l'As sur les 
différentes phases du sol rhizosphérique, des extractions séquentielles sélectives ont été 
réalisées sur les différents sols de culture. 
 
 2.2. Influence de la culture de plantes sur la disponibilité de l'arsenic dans le 
sol rhizosphérique 
 L'extraction séquentielle réalisée sur les sols AT et AP avant et après la culture permet 
d'observer l'impact de la culture de A. capillaris, V. faba et S. nigrum sur la distribution de 
l'As dans les différentes fractions du sol (Figure III.15). Dans le sol AT, seul l'As présent dans 
la fraction R1 diminue après la culture des 3 espèces végétales, S. nigrum, A. capillaris et V. 
faba, respectivement de 55, 66 et 60 % (Figure III.15a). Sur le sol AP, seule S. nigrum a 
entraîné une réduction significative, d'environ 25 %, de la teneur en As dans la fraction 
échangeable et acido-soluble (R1) par rapport aux teneurs en As observées dans la fraction R1 
avant la culture (Figure III.15b). D'autre part, une diminution significative de l'As est 
observée dans la fraction oxydable (R3) à la suite de la culture de S. nigrum et V. faba, elle est 





Figure III.15 : Pourcentage d'As dans les différentes fractions du sol d'Auzon Témoin (AT) et 
(a) et Pollué (AP) (b) avant et après la culture de A. capillaris, S. nigrum et V.faba. R1 : 
fraction échangeable et acido-soluble de l'As, R2 : As associé au Fe et Mn, R3 : fraction 
oxydable de l'As et R4 : fraction résiduelle de l'As (n = 4, (*) différences significatives par 
rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05). 
 
 3. Discussion 
 
 3.1. Impact physiologique de la pollution aux ETM sur les différentes espèces 
végétales  
 Cette étude a permis d'évaluer le comportement des quatre espèces végétales, S. 
nigrum, A. capillaris, V. faba et C. sativa, en présence d'une pollution importante en ETM. 
Pour les quatre espèces, l'accumulation de l'As est accompagnée par une inhibition de la 
production de biomasse, en particulier chez V. faba et C. sativa, et dans une moindre mesure 
chez A. capillaris. Cette inhibition de la croissance des plantes sur des sols pollués en ETM, et 
notamment à l'As, a déjà été rapportée par Tripathi et al. (2007). Dans notre étude, il apparaît 
que, pour toutes les espèces végétales, la pollution des sols a un effet inhibiteur plus important 
sur le développement de la biomasse racinaire que sur la croissance des parties aériennes 
(Figure III.7). Cette observation indique une toxicité des ETM plus élevée dans les tissus 
racinaires, caractéristique confirmée par les travaux de Prasad et Hagemeyer (1999). En effet, 
il rapporte qu'en présence de polluants métalliques, la croissance des racines est fortement 




à la pollution. Par ailleurs, cette inhibition de croissance peut être causée par une carence en 
phosphore (Desnos, 2008 ; Lou et al., 2010), un élément essentiel dans la croissance racinaire 
et qui intervient dans les mécanismes d'élongation cellulaire (Reymond et al., 2006) et dans 
l'activité du méristème (Jain et al., 2007). En effet, l'arséniate (forme de l'As majoritaire dans 
le sol AP) agit comme un analogue du phosphate et est transporté à travers la membrane 
plasmique via les transporteurs racinaires du phosphate (Arnetoli et al., 2008). Il peut donc 
par sa présence entraîner une carence en phosphate dans la plante. D'autre part, le phosphore 
est un élément essentiel dans le processus de la photosynthèse et dans la régulation de la 
synthèse des protéines, sa carence ou sa substitution par l'As au niveau des mécanismes 
cellulaires peut donc entraîner des perturbations physiologiques importantes (MilivojeviD et 
al., 2006, Tripathi et al., 2007). 
 Différents paramètres permettent d'évaluer l'activité photosynthétique des plantes et 
ainsi déterminer l'impact des ETM au niveau physiologique. Le Tableau III.8 met en évidence 
les variations significatives de différents paramètres physiologiques des plantes cultivées sur 
les sols AT et AP par rapport aux conditions contrôles. 
 Le fonctionnement des systèmes photosynthétiques ainsi que le stress oxydatif d'une 
plante apparenté à la pollution peuvent être détecté par la mesure de l'émission de 
fluorescence de la chlorophylle a. Trois espèces, A. capillaris, V. faba et C. sativa, cultivées 
sur le sol contaminé (AP), présentent une diminution significative des teneurs en 
chlorophylles a et b dans les feuilles accompagnée d'une inhibition significative du rendement 
quantique de la réaction photochimique (Fv/Fm). Ceci implique une réduction de l'efficacité du 
PSII à utiliser la lumière pour la conversion photochimique et par conséquent sa capacité à 
réduire l'accepteur primaire QA. De même, pour V. faba et dans une moindre mesure pour A. 
capillaris, une diminution significative de l'efficience photochimique effective des PSII (Φ 
PSII) est mesurée sur des individus cultivés sur le sol AP, caractérisant une baisse de la 
quantité d'énergie absorbée par la chlorophylle a associée au PSII. La réduction de ces 
variables peut être attribuée à une altération du transfert d'énergie à partir des antennes 
collectrices des PSII vers les centres réactionnels, mais aussi à l'impact direct des ETM sur 
ces centres réactionnels (Vaillant, 2003). Cependant, la réduction de EPSII pourrait être 
consécutive à la dissipation de la lumière en excès sous forme de chaleur permettant la 





Tableau III.8 : Impact de la pollution des sols en ETM sur les paramètres physiologiques de 
S. nigrum,  A. capillaris, V. faba, et C. sativa, résultats du test ANOVA avec les différences 
significatives (n = 8, *, **, ***, F-test significatif à P  0,05, 0,01 et 0,001, respectivement) et 
non significatives (NS) par rapport aux conditions contrôles. 
 S. nigrum A. capillaris V. faba C. sativa 
 
AT AP AT AP AT AP AT AP 
Pn NS *** NS *** * *** NS * 
gs NS *** NS *** *** *** NS * 
Ci NS *** NS *** NS *** NS NS 
T NS *** NS *** * *** NS NS 
PSII NS NS NS ** NS *** NS NS 
Fv/Fm NS NS NS ** NS *** NS ** 
Chl a NS NS NS * *** *** NS *** 
Chl b NS ** NS *** *** *** NS ** 
 
 L'étude de la fluorescence de la chlorophylle a met ainsi en évidence un impact des 
ETM sur le fonctionnement des PSII, notamment chez V. faba et A. capillaris, traduit par des 
dommages structuraux des photosystèmes et, dans certains cas, par de la photoinhibition 
(Damour, 2008). Les ETM affectent, d'une part, la capacité des PSII à capter l'énergie 
lumineuse au niveau des antennes collectrices en inhibant les voies de biosynthèse des 
chlorophylles et le transfert de l'énergie d'excitation vers les centres réactionnels. D'autre part, 
ils altèrent l'efficacité photochimique des PSII en ayant un impact direct sur la structure des 
centres réactionnels.  
 Ces dommages conduisent à une altération du transport des électrons dans la réaction 
photochimique de la photosynthèse et donc a une diminution de l'activité photosynthétique. 
En effet, l'étude des échanges gazeux a montré, pour les quatre espèces végétales cultivées sur 
le sol AP, une diminution de plus de 50 % du taux de photosynthèse nette (Pn) accompagnée 
d'une inhibition de la conductance stomatique (gs). La diminution du taux de Pn n'est pas due 
à une carence en CO2 disponible pour la plante car sa concentration dans les feuilles (Ci) 
augmente significativement en réponse au stress à l'As chez A. capillaris, V. faba et S. 
nigrum. L'accumulation de CO2 dans les espaces intracellulaires des stomates et la diminution 
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de la conductance stomatique indiquent que la réduction de l'activité photosynthétique dans 
les plantes cultivées sur le sol AP est due à une double action des ETM : l'altération de la 
conductance stomatique entraînant une diminution de l'absorption de CO2 et l'inhibition de 
l'activité carboxylase de la ribulose-1,5-bisphosphate carboxylase / oxygénase (Ahsan et al., 
2010 ; Dhir et al., 2011). En effet, la présence de quantité importante de CO2 dans les 
stomates des feuilles de ces plantes semble indiquer une augmentation de l'activité oxygénase 
de la Rubisco au détriment de son flux photosynthétique de carboxylation (Petit et al., 2008). 
L'absence de variation des concentrations intercellulaires en CO2 chez C. sativa malgré une 
diminution significative de la conductance stomatique suggère que l'activité carboxylase de la 
Rubisco est légèrement inhibée, entraînant une perturbation dans l'assimilation nette du CO2 
par la plante (Pn). 
 La perturbation de l'activité photosynthétique est donc la conséquence d'une 
diminution des produits issus de la photoconversion suite à l'altération du fonctionnement du 
PSII et à l'inhibition de l'activité carboxylase de la Rubisco. Par ailleurs, l'impact de la 
pollution sur le fonctionnement de l'appareil photosynthétique altère le métabolisme des 
glucides qui affecte la croissance des plantes mise en évidence précédemment (Schurr et al ., 
2006). 
 
 3.2. Transfert et stockage de l'As  
 Pour les quatre espèces étudiées, la teneur en As dans les tissus de la plante est 
inférieure à 0,1 % de matière sèche. Selon les travaux de Zhao et al. (2009), les plantes 
hyperaccumulatrices de l'As accumulent de 0,1 % jusqu'à environ 2 % d'As dans la biomasse 
aérienne avec un FT de l'As supérieur à 1. Entre l'hyperaccumulation et le mécanisme 
d'exclusion, il existe des espèces végétales ayant des capacités intermédiaires dans 
l'accumulation de l'As. C'est le cas de S. nigrum, qui a un FB égal à 0,2 et un FT de 0,6 sur le 
sol AP. Cette plante est capable d'accumuler l'As et stocke la majorité dans les parties 
aériennes (Figure III.16). Toutefois, la capacité d'extraction de S. nigrum, A. capillaris et V. 
faba augmente significativement avec les concentrations de l'As dans le sol. En effet, 
l'accumulation et la translocation de l'As dans les plantes sont influencées par de nombreux 
facteurs comme la nature de l'espèce végétale, la teneur totale et la disponibilité de l'As dans 
le sol, le pH et la structure du sol ainsi que le contenu des autres éléments minéraux 
considérés comme essentiels dans le sol (Verbruggen et al., 2009 ; Zhao et al., 2010). Pour 
ces 3 espèces végétales, une majorité de l'As absorbé est stockée dans les racines (FT < 1). 
D

Ces résultats confirment l'hypothèse que les racines de certaines plantes supérieures peuvent 
jouer le rôle d'organe piège dans la translocation de l'As vers les parties aériennes (Baroni et 
al., 2004). Matschullat (2000) a rapporté que l'un des mécanismes de tolérance à l'As est 
l'accumulation de cet élément dans les racines et un faible transfert vers les parties aériennes. 
Ce mécanisme permet de limiter les effets néfastes de l'As sur l'organisation et le 
fonctionnement des systèmes photosynthétiques des feuilles et la formation de radicaux libres. 
Parallèlement, C. sativa absorbe de très faibles quantités d'As, la teneur totale moyenne en As 
dans la plante s'élève à 35,2 et 58,9 mg.kg-1 de MS pour des plantes cultivées respectivement 
sur le sol AT et AP et le FB est inférieur à 0,02 sur le sol AP. Cependant, le FT est supérieur à 
1 dans les deux conditions, il est de 1,5 pour des individus cultivés sur le sol AT et atteint 2,4 
sur le sol AP. Toutes ces caractéristiques permettent d'avancer que C. sativa met en place un 
mécanisme d'exclusion de l'As au niveau du système racinaire limitant son absorption et par 
conséquent sa phytotoxicité. Ce mécanisme permettrait ainsi à cette espèce de se développer 
sur des sols contaminés à l'As. 
 Le calcul des stocks présenté dans la Figure III.16 permet de déterminer la répartition 
de l'As au sein des tissus végétaux ainsi que les quantités d'As prélevées par les différentes 
espèces végétales. L'analyse montre que pour des plantes à faible biomasse telles que A. 
capillaris, seules de faibles quantités d'As sont absorbées (130 µg d'As pour des individus 
cultivés sur le sol AP) et qu'une grande majorité, environ 80 %, est stockée dans les tissus 
racinaires. Au contraire, pour des plantes à fortes biomasses, la capacité de stockage des 
plantes augmente considérablement, comme pour S. nigrum qui accumule des concentrations 
comparables à celles mesurées chez A. capillaris mais dont la forte biomasse permet 
d'augmenter les quantités absorbées. De plus, S. nigrum stocke principalement l'As (F 87 % 
de l'As) dans ses parties aériennes. Or, sa faible sensibilité aux ETM, exprimée lors de l'étude 
de la réponse physiologique de la plante au stress métallique, semble indiquer une 
détoxification de l'As dans les tissus de la plante, via sa complexation avec des ligands 
organiques tels que les métallothionéines (MT, Goupil et al., 2009) ou les phytochélatines 
(PC, Briat, 2010). La complexation avec des PC permettrait sa translocation vers les parties 
aériennes et sa séquestration dans les vacuoles (Zhao et al., 2009) et expliquerait ainsi le 
phénomène de tolérance à l'As observé chez cette espèce. Sur le sol AP, les individus de V. 
faba, espèce sensible aux ETM, ont chacun accumulé en moyenne 538,4 µg d'As avec une 
répartition homogène entre les racines et les feuilles. De fait, cette accumulation de l'As en 
absence de mécanisme de détoxification au sein de la plante peut-être responsable d'une 
importante toxicité de l'As vis-à-vis de cette espèce et ainsi entraîner une forte inhibition de 
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son activité physiologique. Concernant C. sativa, le calcul des stocks confirme, malgré une 
forte biomasse aérienne, une faible absorption de l'As (37,7 µg d'As sur le sol AP). Celle-ci 
peut être la conséquence soit d'un processus d'exclusion au niveau racinaire soit d'une toxicité 
importante du sol sur le système racinaire limitant ainsi l'absorption de polluants ainsi que 
celle de nutriments responsable, par ailleurs, d'une réduction de croissance (Vernay et al., 
2007). De plus, une majorité de l'As absorbé est transférée vers les parties aériennes, environ 
96 %, accentuant les perturbations du système photosynthétique observées.  
 
  
Figure III.16 : Calcul des stocks en As dans les tissus des plantes après leur culture sur le sol 
Auzon Témoin (AT) (a) et Pollué (AP) (b) (n = 4). 
 
 3.3. Influence des cultures sur la distribution de l'As dans le sol 
 
Figure III.17 : Fraction R1 de l'As (%) avant culture (AC) et après la culture des 3 espèces 





 Les extractions séquentielles réalisées avant et après culture des plantes ont permis 
d'évaluer l'impact de celles-ci sur le fractionnement de l'As dans le sol et plus particulièrement 
sur la fraction échangeable et acido-soluble de l'As considérée comme la plus mobile (Figure 
III.17). Sur le sol AT, la fraction R1 de l'As dans la rhizosphère varie de façon significative 
pour les 3 espèces végétales. Cette fraction de l'As peut être considérée comme la teneur en 
As biodisponible dans les sols (Fayiga et al., 2007), et donc facilement assimilable par les 
plantes. Sur sol contaminé (AP), une diminution significative de la fraction R1 dans le sol 
rhizosphérique est observée après la culture de S. nigrum. Cette espèce montre une corrélation 
forte (R² = 0,876, Figure III.18a) entre la quantité d'As absorbé par la plante et la diminution 
de l'As dans la fraction R1. S. nigrum a donc absorbé une partie de l'As disponible présent 
dans le sol et permet ainsi de limiter son transfert dans les écosystèmes voisins. A. capillaris 
qui, de par sa faible biomasse, absorbe des quantités limités, ne permet pas de diminuer 
significativement la fraction disponible de l'As. Au contraire, V. faba présente des quantités 
d'As comparable à celles mesurées chez S. nigrum, l'As absorbé peut provenir de la fraction 
oxydable qui diminue significativement suite à la culture de V. faba. Cette fraction R3 englobe 
les formes arséniées liées à la matière organique et aux sulfures qui ont pu être libérées suite à 
l'oxydation du milieu par modification du potentiel d'oxydoréduction. Cette libération peut 
aussi être causée par l'oxydation des sulfures par des bactéries telles que les Thiobacilles 
(Benzaazoua et al., 2002). 
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Figure III.18 : Régressions linéaires entre la quantité d'As contenu dans la plante et les teneurs 
de la fraction échangeable et acido-soluble de l'As pour (a) S. nigrum, (b) A. capillaris et (c) 
V. faba. 
 
b c a 
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 La réduction de la fraction R1 de l'As dans le sol rhizosphérique peut être la 
conséquence de deux phénomènes couplés, d'une part l'absorption de l'As par la plante et 
d'autre part l'effet de la modification des propriétés physico-chimiques du sol sur le 
fractionnement de l'As (Xu et al., 2010). En effet, plusieurs facteurs influencent la spéciation 
de l'As dans le sol rhizosphérique, on peut citer notamment le pH, la CEC, le contenu en 
matière organique, l'activité de la microflore et la nature des exsudats racinaires des plantes 
(Fitz et Wenzel, 2002 ; Xu et al., 2010). Ces exsudats peuvent modifier d'une part les 
paramètres physico-chimiques du sol (pH, DOC) (Gonzaga et al., 2009) jouant un rôle dans la 
répartition de l'As au niveau des différentes phases porteuses du sol (Alam et al., 2003). 
D'autre part, ils peuvent modifier la composition chimique de l'interface sol-racine entraînant 
des phénomènes de précipitation, favorisant l'immobilisation de l'As et diminuant ainsi sa 
phytotoxicité (Fitz et Wenzel, 2002). L'As en solution dans le sol peut donc être absorbé par 
les plantes, adsorbé aux particules du sol ou précipité après la libération de composés par le 
système racinaire (molécules organiques, acides aminés, des sucres et des composés 
phénoliques). 
 
 Cette étude nous a donc permis de mettre en évidence le comportement de différentes 
espèces végétales vis-à-vis d'une pollution polymétallique. Les différents résultats montrent 
que les concentrations élevées en ETM dans le sol ont un impact physiologique sur ces quatre 
espèces végétales. L'étude de leur comportement a permis de mettre en lumière la capacité de 
tolérance de S. nigrum à une pollution polymétallique caractérisée par sa présence et son 
développement sur des sols contaminés sans développement de symptômes de desséchement 
ou de nécrose des tissus foliaires. Les mesures de certains paramètres physiologiques 
montrent une variation de l'activité photosynthétique, sans impact significatif sur la croissance 
de la biomasse aérienne. A. capillaris, régulièrement citée comme espèce tolérante ou 
hyperaccumulatrice d'As (Cai et Ma, 2003 ; Gonzaga et al., 2006), montre une inhibition 
significative de son développement et de son activité physiologique au cours de sa culture sur 
le sol pollué (AP). Cependant, la dominance de cette espèce sur le site contaminé de la Vieille 
Usine d'Auzon, indique une capacité de tolérance et d'adaptation d'A. capillaris aux fortes 
teneurs en ETM. Cette différence de comportement suggère que les graines d'A. capillaris 
utilisées lors de cette expérience sont des écotypes non résistants aux ETM présents dans le 
sol. Le choix de tester le comportement d'A. capillaris, dont les graines n'ont pas été prélevées 
sur le site industriel d'Auzon, a été effectué afin de pouvoir étudier la possibilité d'utiliser des 
graines d'un écotype non métallicole de cette espèce plus facilement accessible dans le 
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commerce. L'objectif est de pouvoir faciliter et généraliser l'utilisation de cette espèce dans 
des programmes de phytostabilisation. Cependant, les perturbations physiologiques mesurées 
sur sol pollué semblent indiquer une adaptation locale à la contamination du sol des écotypes 
métallicoles qui limite l'utilisation d'écotype non métallicole de cette espèce dans des 
procédés de phytostabilisation. Par ailleurs, V. faba présente une forte perturbation de son 
activité physiologique responsable d'une inhibition de son développement en présence d'ETM. 
Cette espèce, qui ne semble pas développer de mécanismes de détoxification, peut être 
considérée comme une espèce sensible et non métallophyte. Pour C. sativa, la stratégie 
d'exclusion de l'As au niveau racinaire a permis de limiter l'accumulation de l'As au sein des 
organes de la plante. Ainsi, cette espèce a pu se développer sur des sols contaminés, avec des 
effets modérés des ETM sur la croissance et l'activité physiologique. Cette stratégie peut 
permettre d'envisager la revalorisation de la biomasse aérienne (fibres végétales utilisées dans 
les matériaux d'isolation, bioénergie) à la suite de son utilisation dans des protocoles de 
phytostabilisation. Cependant, le sol de l'usine d'Auzon (AP) est un environnement de faibles 
qualités agronomiques (pH acide, rapport C/N faible) comme de nombreux sols pollués 
(Tordoff et al., 2000), pouvant être responsable d'une inhibition de la croissance de la plante 
sur le sol pollué (AP).  
 
Chapitre III : Expérimentation in-situ d'un procédé de phytostabilisation 
 
 Les différentes expérimentations réalisées au laboratoire au cours de ce travail ont 
permis l'acquisition de connaissances sur les effets induits au niveau physiologique et 
biochimique des éléments traces métalliques et métalloïdes chez différents modèles végétaux. 
L'objectif est d'utiliser ces connaissances pour mettre en place un procédé de 
phytostabilisation aidé in-situ, sur le site industriel d'Auzon fortement contaminé aux 
éléments traces métalliques et métalloïdes.  
 Le site industriel de la Vieille Usine d'Auzon retenu pour ce projet de 
phytostabilisation présente, par son histoire industrielle, sa localisation dans le parc naturel du 
Livradois-Forez et ses caractéristiques intrinsèques, des enjeux environnementaux et 
sociétaux similaires à de nombreux sites industriels. De fait, l'utilisation d'un procédé de 
phytostabilisation pour la revalorisation de ce site industriel à plusieurs avantages :  
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- Permettre le développement d'un couvert végétal dense facilitant l'immobilisation 
des polluants dans le sol rhizosphérique et favorisant la réintégration paysagère du 
site ; 
- Limiter le transfert des polluants vers les milieux voisins, la végétation ou la faune 
du sol. 
 Cette étude se concentre à observer l'impact de la nature du matériel végétal et de la 
nature des amendements sur l'évolution des teneurs et de la spéciation des polluants 
métalliques et métalloïdes dans le sol. Le développement et la diversité du couvert végétal 
seront déterminés pour évaluer la revégétalisation du site pollué et apprécier le bénéfice des 
amendements. L'étude s'est portée sur les différents ETM rencontrés en excès dans le sol du 




Figure III.19 : Photo des parcelles de chanvre cultivé après deux mois de culture, à gauche : 
parcelle de chanvre sur le site pollué (AP) avec apport de NPK et de grenaille de fer ; à 
droite : parcelle de chanvre sur le site de référence (AT). 
 
 La culture de Cannabis sativa en champs n'a pu être exploitée. En effet, un vol de la 
totalité des plants a été commis sur le site d'étude, entre le 17/08/2010 et le 26/08/2010, soit 
quelques jours avant la récolte. La Figure III.19 présente des photos du chanvre cultivé sur le 
site pollué (AP) et sur le site référence (AT) prises après deux mois de culture. Elle met en 
évidence un développement des plants de chanvre sur le site pollué, principalement sur les 
parcelles enrichies en fer. Les mesures de la fluorescence de la chlorophylle a des plants de 
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chanvre cultivés sur les parcelles expérimentales mises en place sur le site d'Auzon (résultats 
non présentées dans ce rapport) montrent une variation de Fv/Fm comprise entre 0,77 et 0,81 
pour l'ensemble des conditions testées. Celles-ci confirment la capacité de cette espèce à 
tolérer la pollution aux ETM et à se développer sur site pollué. L'Annexe IV présente une 
copie de la déclaration de vol effectuée auprès de la gendarmerie de St Florine (43).  
 
Tableau III.9 : Composition floristique de l'Association Végétale (AV) introduite sur la friche 
industrielle. 
Poaceae 50 % Fabaceae 30 % Autres 20 % 
Agrostis capillaris 20 % Onobrychis viciifolia 10 % Achillea millefolium 5 % 
Arrhenaterum elatius 10 % Medicago lupulina 10 % Euphorbia cyparissias 5 % 
Dactilys glomerata 10 % Lotus corniculatus 5 % Plantago lanceolata 5 % 
Holcus lanatus 10 % Vicia faba 5 % Silene latifolia 5 % 
  
 Ainsi, seule l'influence de l'association végétale regroupant des plantes herbacées de 
prairies a été étudiée. Cette sélection regroupe principalement des espèces inféodées au site 
d'étude et des métallophytes reconnues. De plus, le choix de ces espèces a été réalisé en 
fonction de leur caractéristique. La sélection a donc favorisé, d'une part, la présence 
importante des Poacées, représentant 50 % de l'association végétale. Celles-ci permettent un 
recouvrement optimal du sol et présentent un système racinaire dense. D'autre part, la 
sélection a privilégié les Légumineuses, représentant 30 % de l'association végétal, pour leur 
capacité à fixer l'azote atmosphérique permettant, de ce fait, l'enrichissement du sol en azote. 
Enfin, l'aspect esthétique du couvert végétal a été pris en compte. Le Tableau III.9 présente 
les différentes espèces qui composent cette association végétale.  
 
 Un listing des conditions de cultures avec les abréviations correspondantes est détaillé 








Tableau III.10 : Présentation des abréviations des différentes conditions testées dans ce 
travail. 
AT VN  Auzon Témoin Végétation Naturelle 
AT AV Auzon Témoin Association Végétale introduite 
AP VN Auzon Pollué Végétation Naturelle 
AP AV Auzon Pollué Association Végétale introduite 
AP AV(Fe) Auzon Pollué Association Végétale introduite ( ajout grenaille de fer 1 %) 
AP AV(MO) Auzon Pollué Association Végétale introduite (matière organique 500 g/m²) 
AP AV(Fe + MO) Auzon Pollué Association Végétale introduite (grenaille de fer 1 % + matière 
organique 500 g/m²) 
 
 1. Conditions climatiques pendant l'expérimentation 
 
 Aucune station météo n'étant présente sur la commune d'Auzon, les données 
météorologiques ont été relevées à partir de la station de Météo France de la commune de 




Figure III.20 : Diagramme ombrothermique de 2010 réalisé à partir des données 
météorologiques de la station de Fontannes. 
 
 La Figure III.20 représente le diagramme ombrothermique construit à partir des 
données météorologiques de la station Météo de Fontannes pour l'année 2010 lors de laquelle 
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s'est déroulée l'expérimentation. Le climat est de type continental avec des influences 
océaniques. Le cumul pluviométrique pour l'année 2010 est faible à modéré, il est estimé à 
693,8 mm.an-1. Les températures moyennes sont de + 0,3 °C en janvier et + 21,4 °C en juillet, 
l'hiver a donc été relativement froid et l'été au-dessus des normales saisonnières de ces 10 
dernière années (la température moyenne du mois de janvier et de juillet sur les 10 dernières 
années étant respectivement de + 3,3 et + 19,8 °C). 
 
 
Figure III.21 : Diagramme climatique précisant les données quotidiennes de précipitation, 
évapotranspiration (ETP) et température pour l'ensemble de la période de l'expérimentation 
in-situ (de juin à octobre 2010). Les flèches noires correspondent aux apports en eau effectués 
sur l'ensemble des parcelles. 
 
 Un suivi quotidien de la pluviométrie, de l'évapotranspiration et de la température a été 
réalisé pendant toute l'année 2010. La Figure III.21 présente ces données pour toute la durée 
de l'expérimentation, du mois de juin au mois d'octobre 2010. Les données de pluviométrie et 
d'évapotranspiration ont permis de déterminer les apports en eau pour l'ensemble des cultures. 
Pour chaque parcelle de 10 m², l'apport en eau pendant la période estivale est indiqué sur la 
Figure III.21 et est évalué entre 10 et 30 L d'eau.  
 
 2. Propriétés physico-chimiques des sols 
 
 Pour évaluer l'influence des amendements (matière organique et/ou grenaille de fer) et 
de la végétation sur les propriétés du sol, un suivi de certains paramètres physico-chimiques 
(pH, CEC, teneur en phosphore soluble et en fer) a été réalisé sur les différentes parcelles. 
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 2.1. Evolution du pH 
 L'évolution des valeurs du pH est présentée dans le Tableau III.11. Une variation de 
pH est observée en fonction du type d'amendements et du sol de culture. En effet, le pH du sol 
témoin (AT) est plus élevé que celui mesuré sur le sol pollué (AP) (pH respectivement de 6,2 
contre 5,7). De même, l'apport de fer a entraîné une légère diminution du pH, d'environ 0,4 
unité en présence de fer seulement et 0,9 unité en présence de fer et de matière organique par 
rapport à la condition sans apport (AP AV). Par ailleurs, après 3 mois de culture, le pH 
diminue légèrement dans la majorité des conditions excepté lorsque les deux apports (fer et 
matière organique) sont effectués sur la même parcelle où une augmentation de 0,1 unité de 
pH est observée. Ces légères fluctuations de pH au cours de la culture peuvent être la 
conséquence de l'activité des racines, notamment l'absorption des éléments minéraux et la 
libération d'exsudats racinaires par les plantes modifiant les paramètres physico-chimiques du 
sol (Fitz et Wenzel, 2002 ; Alam et al., 2003). 
 
Tableau III.11 : Valeur du pH avant et après culture pour les différentes conditions (n = 9). 
 
AT VN AT AV AP VN AP AV AP AV(Fe) AP AV(MO) AP AV(Fe+MO) 
Avant culture 6,20 ± 0,06 6,16 ± 0,11 5,71 ± 0,01 5,73 ± 0,05 5,31 ± 0,02 5,71 ± 0,06 4,88 ± 0,03 
Après culture 5,83 ± 0,16 5,81 ± 0,09 5,10 ± 0,01 5,54 ± 0,04 5,30 ± 0,11 5,19 ± 0,06 5,01 ± 0,02 
 
 2.2. Evolution de la CEC 
 Les valeurs de CEC ont été mesurées pour évaluer l'impact d'une part des 
amendements et d'autre part de la culture des plantes. Les résultats (Tableau III.12) montrent 
une variation de la CEC en fonction des conditions de culture. En effet, les CEC mesurées 
sont faibles, la valeur minimale est mesurée sur le site pollué pour la condition AP VN 
(8 cmol+.kg-1). La valeur de la CEC du sol témoin (AT) est plus élevée que la CEC du sol 
pollué sans apport (AP), ceci peut-être dû à une utilisation agricole du sol témoin sur le long 






Tableau III.12 : Valeur de la CEC (cmol+.kg-1) avant et après culture pour les différentes 
conditions (n = 9). 
 
AT VN AT AV AP VN AP AV AP AV(Fe) AP AV(MO) AP AV(Fe+MO) 
Avant culture 18,9 ± 1,0 13,1 ± 1,6 8,0 ± 0,9 10,1 ± 0,2 12,4 ± 0,4 10,6 ± 0,5 11,6 ± 0,2 
Après culture 18,8 ± 0,8 18,5 ± 0,7 9,6 ± 0,1 11,6 ± 0,3 12,8 ± 0,3 12,2 ± 0,4 11,6 ± 0,2 
 
 De plus, l'apport de grenaille de fer au sol (1 %) entraîne une augmentation de la CEC, 
elle est de 12,4 et 11,6 cmol+.kg-1 respectivement pour les conditions AP AV(Fe) et 
AP AV(Fe+MO) contre 10,1 cmol+.kg-1 si aucun n'apport n'est effectué (AP AV). L'ajout de 
matière organique au sol sous forme de compost ne modifie pas significativement les valeurs 
de CEC. Par ailleurs, une variation avant et après culture est observée pour certaines 
conditions, en absence d'amendements (AT AV, AP VN et AP AV) et sur les parcelles 
enrichies en matière organique (AP AV(MO)).  
 
 2.3. Teneur en phosphore dans le sol 
 
 
Figure III.22 : Teneur en phosphore soluble (mg.kg-1) dans le sol en fonction des différentes 
conditions de cultures (n = 9). 
 
 L'étude des teneurs en phosphore (Figure III.22) en fonction des différentes conditions 
montre une teneur en phosphore plus faible sur le sol témoin (AT) que sur le sol pollué (AP). 
Les concentrations moyennes relevées pour chaque sol sont de 44,8 contre 90,5 mg.kg-1 
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respectivement pour le sol AT et AP. Les différents amendements appliqués sur les parcelles 
pollués n'entraînent pas de modification significative des teneurs en phosphore soluble dans le 
sol, une légère augmentation est cependant observée suite à l'ajout de matière organique.  
 
 2.4. Teneur en fer dans le sol 
 
 
Figure III.23 : Teneur totale en fer (g.kg-1) pour les différentes conditions de culture (n = 9). 
 
 En l'absence d'ajout de grenaille de fer (conditions AT VN, AT AV, AP VN, AP AV, 
AP AV(MO)), la teneur en fer dans les sols AT et AP est proches de 30 g.kg-1 soit environ 3 % 
(28,6 et 32,5 g.kg-1 respectivement pour le sol AT et AP) (Figure III.23). Les teneurs relevées 
dans les deux sols, témoin (AT) et pollué (AP), sont proches de la teneur moyenne en fer 
rencontrée dans la majorité des sols et qui est estimée à 35 g.kg-1 (Bréchignac et Deville-
Cavelin, 2002). L'apport de grenaille de fer a permis d'augmenter la teneur en fer dans le sol 
d'environ 1 % correspondant à la quantité ajoutée. Les teneurs mesurées sont de 44,6 et 









 3. Evaluation d'un point de vue qualitatif et quantitatif du couvert végétal 
 
 3.1. Etude de la diversité végétale 
 Pour évaluer la diversité végétale dans chaque parcelle, trois relevés floristiques ont 
été réalisés sur des surfaces de 1 m² déterminées aléatoirement. L'ensemble des résultats sont 
présentés dans le Tableau III.13. Un relevé floristique détaillé de chaque parcelle est présenté 
dans l'Annexe V. 
 
Tableau III.13 : Nombre d'espèces par m² et nombre d'espèces introduites relevées dans 
chaque parcelle et pour chaque condition de culture (n = 9), les espèces surlignées en vert sont 
des espèces introduites majoritaires (espèces AV). 
Nombre d'espèces/m² Espèces AV Espèces dominantes (A) 
AV 12 A. capillaris 2,0 A. elatius 2,0 O. viciifolia 2,0 
AT VN 7,3 ± 1,2 2,3 ± 0,6 A. retroflexus 2,3 R. fruticosus 2,3 E. repens 2,0 
AT AV 16,3 ± 1,5 7,7 ± 0,6 A. retroflexus 2,0 P. lanceolata 1,3 E. repens 1,3 
AP VN 7,8 ± 2,6 3,8 ± 0,7 C. arvensis 1,6 A. capillaris 1,4 A. millefolium 0,8 
AP AV 7,6 ± 4,9 4,9 ± 3,2 C. arvensis 1,3 L. corniculatus 0,9 E. arvense 0,8 
AP AV(Fe) 12,4 ± 1,4 7,9 ± 1,7 A. capillaris 1,3 P. lanceolata 1,3 C. arvensis 1,2 
AP AV(MO) 6,4 ± 3,5 4,3 ± 3,0 A. capillaris 1,3 C. arvensis 1,3 E. arvense 0,9 
AP AV(Fe+MO) 11,2 ± 1,5 7,0 ± 1,4 C. arvensis 1,0 S. latifolia 1,0 A. capillaris 0,8 
A : Coefficient d'abondance-dominance (recouvrement) moyen de chaque espèce (n = 9) 
AV : Association Végétale introduite 
 
 L'étude floristique réalisée 1 semaine avant la récolte montre une variabilité du 
nombre d'espèces en fonction des conditions de cultures (Tableau III.13). En effet, la plus 
grande diversité végétale est observée sur les parcelles témoins avec un peu plus de 16 esp/m². 
Sur les parcelles polluées (AP), les résultats révèlent une plus grande diversité végétale 
lorsque celles-ci sont enrichies en grenaille de fer (AP AV(Fe)). La richesse de la végétation 
d'origine (AP VN) est comparable à celle observée dans l'association végétale (AP AV), 
l'apport du fer permettant le développement d'un plus grand nombre d'espèces. La présence de 
la matière organique (AP AV(MO)) ne permet pas d'obtenir une plus grande diversité végétale 
que celle mesurée sur les parcelles sans apport (AP AV). 
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Tableau III.14 : Coefficient d'abondance-dominance de Braun Blanquet (1964) pour les 




















A. capillaris 2,5 - 3 (20 %) 1,0 - 0,7 1,4 1,3 1,3 0,8 
A. elatius 2 - 2,5 (10 %) - - 0,3 0,8 0,3 0,3 0,6 
D. glomerata 2 - 2,5 (10 %) - - 0,1 - 0,3 - - 
H. lanatus 2 - 2,5 (10 %) - - 0,2 0,1 0,3 0,7 0,2 
O. viciifolia 2 - 2,5 (10 %) 1,0 - 0,0 - 0,3 0,1 0,2 
M. lupulina 2 - 2,5 (10 %) 0,7 - 0,3 - 0,2 0,2 0,8 
L. corniculatus 1 (5 %) 1,0 - 0,9 - 1,0 0,8 0,7 
V. faba 1 (5 %) 0,3 - - - 0,0 - 0,0 
A. millefolium 1 (5%) 0,3 0,3 0,0 0,8 0,2 - 0,1 
E. cyparissias 1 (5 %) 0,3 - 0,4 0,8 0,4 0,1 0,2 
P. lanceolata 1 (5 %) 1,3 0,3 0,2 0,2 1,3 - 0,7 
S. latifolia 1 (5 %) 0,3 0,0 0,6 0,1 1,1 0,4 1,0 
 
 L'étude détaillée des espèces retrouvées sur le site (Tableau III.14) montre que l'apport 
de fer semble avoir facilité l'implantation des espèces introduites (espèces AV). En effet, 
comme pour la condition témoin (AT AV), un peu plus de 7 espèces de AV introduites se sont 
développées sur les parcelles enrichies en fer contre un peu moins de 5 pour les parcelles 
polluées sans apport (AP AV). Sur les parcelles témoins (AT AV et AT VN), l'amarante 
réfléchie (A. retroflexus), adventice des cultures, est l'espèce dominante, sa présence est 
probablement causée par la proximité de culture de maïs. Le chiendent officinal (E. repens), 
très présent sur la prairie témoin (cf. Chapitre III.1), est la graminée la plus abondante sur les 
parcelles témoins, malgré l'apport de 4 autres espèces de graminées. Sur le site pollué, le 
liseron des champs (C. arvensis), espèce invasive non introduite, est présent sur toutes les 
parcelles, et est toujours retrouvé parmi les espèces dominantes (Tableau III.13). D'autres 
espèces, non présentes dans l'association végétale, se sont implantées sur les parcelles du site 
pollué, on peut citer notamment E. arvense, L. repens ou les Euphorbiaceae. Ces espèces 
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étaient présentes sur la friche industrielle avant la mise en place des parcelles expérimentales 
(Tableau III.5), leur développement sur les parcelles indique leur capacité à tolérer la 
pollution polymétallique du sol.   
 Par ailleurs, la répartition initiale des espèces dans l'association végétale a évolué 
différemment en fonction des conditions de culture (Tableau III.14). Sur les espèces 
introduites (Tableau III.13), l'agrostide commune (A. capillaris), le lotier corniculé (L. 
corniculatus), le compagnon blanc (S. latifolia) et dans une moindre mesure le plantain 
lancéolé (P. lanceolata), sont les espèces les mieux implantées sur l'ensemble des parcelles 
polluées. Celles-ci ont donc une aptitude d'adaptation et de développement intéressante en 
présence d'une pollution polymétallique. L'abondance de  L. corniculatus et A. capillaris 
indique généralement une faible fertilité du sol (Hubert et Pierre, 2003). Ces espèces ont un 
faible développement, sur des terres peu fertiles elles ne subissent pas de concurrence 
d'espèces agressives et peuvent ainsi se développer plus facilement. Par ailleurs, les 
différentes graminées, dominantes dans l'association végétale initiale, se sont peu implantées 
sur les parcelles polluées, à l'exception d'A. capillaris. Enfin, dans le site pollué, l'ensemble 
des espèces qui composent l'association végétale ont été identifiées dans une ou plusieurs 
conditions (Annexe V). 
 
 Pour conclure, l'association végétale introduite sur le site pollué s'est relativement bien 
développée, l'ensemble des espèces la composant sont présentes dans les différentes 
conditions à l'exception des parcelles où la matière organique a été ajoutée. Par ailleurs, 
l'apport de grenaille de fer semble permettre une plus grande richesse végétale et avoir facilité 
l'implantation de l'association végétale introduite. 
 
 3.2. Croissance et développement des plantes 
 L'abondance de la végétation sur chaque parcelle a été évaluée par la mesure de la 
biomasse aérienne fraîche relevée sur une surface de 1 m² (Figure III.24). Sur le site témoin, 
le couvert végétal naturel est plus abondant que celui issu de l'association végétale. De même, 
sur le sol pollué, la végétation indigène (AP VN) présente une biomasse aérienne plus 
importante que celle obtenue avec l'association végétale (AP AV). Par ailleurs, sur sol pollué 
sans modification (AP AV), la biomasse végétale a diminué significativement par rapport aux 
conditions contrôles (AT AV). L'incorporation de grenaille de fer a conduit à un 
développement d'un couvert végétal plus dense (le poids de la biomasse aérienne est de 
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73,7 g) que celui mesuré sur sol pollué non amendé (mBA(AP AV) = 31,6 g) et comparable au 
développement du couvert végétal naturel. Cette couverture végétale (condition AP AV(Fe)) 
est similaire à celle mesurée sur le sol contrôle (AT AV). L'apport de matière organique a eu 
un effet positif sur le développement du couvert végétal, en effet, la biomasse aérienne 
mesurée est d'environ 52,4 g. Elle a augmenté d'environ 66 % par rapport à la biomasse 
aérienne mesurée sur les parcelles sans apport (AP AV). Cependant, le développement du 
couvert en présence de matière organique est inférieur à celui mesuré dans les conditions 
contrôles. L'apport des deux amendements (AP AV(Fe+MO)) confirme ces résultats, le 
développement du couvert végétal enregistre une augmentation de 50 % de la biomasse 
aérienne par rapport aux parcelles polluées sans apport, mais reste inférieure à celui relevé sur 
le site témoin (AT AV). 
 
 
Figure III.24 : Biomasse aérienne (BA) fraîche mesurée après 3 mois de culture pour chaque 
condition (n = 9). 
 
 La Figure III.25 représente l'implantation des couverts végétaux pour les différentes 
conditions de cultures 2 mois et 15 jours après l'ensemencement des parcelles. Ces photos 
mettent en évidence un couvert végétal plus dense et homogène sur les parcelles avec 
amendements (AP AV(Fe), AP AV(MO), AP AV(Fe+MO), Figure III.24 d, e, f). Les amendements, 
la matière organique sous forme de lombricompost et la grenaille de fer, ont donc facilité 











Figure III.25 : Photos des parcelles au 10 août 2011, (a) parcelles AT AV, (b) parcelles 
AP AV, (c) parcelles AP AV(Fe), (d) parcelles AP AV(MO), (e) parcelles AP VN, (f) parcelles 
AP AV(Fe+MO). 
 
 Ainsi, l'étude du développement de la végétation présente donc un grand intérêt pour 
d'une part évaluer la réussite de la revégétalisation et d'autre part réduire la fraction disponible 
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 4. Comportement des ETM dans le sol 
 
 4.1. Etude des teneurs totales et disponibles en ETM dans les différentes 
parcelles  
 Suite à la mise en place des parcelles sur le site industriel, une étude de la pollution a 
été réalisée afin de déterminer les différents polluants du sol, leurs teneurs totales et leurs 
fractions biodisponibles dans l'horizon de surface pour chaque parcelle.  
 
Tableau III.15 : Teneurs totales et biodisponibles (extraction au CaCl2) de l'As, du Pb, du Cd, 
de l'Sb, et du Cu avant la mise en culture pour les différentes conditions de culture (n = 9).  
Conditions  Teneurs (mg.kg-1) As Pb Cd Sb Cu 
AT AV 
 
Totale 207,2 ± 0,0 78,7 ± 0,0 0,5 ± 0,0 39,0 ± 0,0 36,9 ± 0,0 
Biodisponible 1,88 ± 0,14 0,02 ± 0,01 0,00 ± 0,00 0,01 ± 0,02 0,01 ± 0,01 
AP VN 
Totale 2424,4 ± 202,6 2985,8 ± 592,4 4,73 ± 1,32 6750,8 ± 3605,9 491,2 ± 106,6 
Biodisponible 23,07 ± 13,54 0,42 ± 0,22 0,17 ± 0,04 18,75 ± 1,28 1,75 ± 0,08 
AP AV 
Totale 1470,8 ± 571,1 1437,9 ± 584,2 5,2 ± 4,9 2338,1 ± 1164,0 506,5 ± 293,0 
Biodisponible 23,65 ± 12,37 0,23 ± 0,18 0,21 ± 0,13 10,60 ± 5,37 2,36 ± 2,65 
AP AV(Fe) 
Totale 1982,5 ± 795,1 2501,1 ± 1154,9 4,4 ± 2,7 3182,2 ± 748,2 481,0 ± 141,5 
Biodisponible 14,48 ± 15,33 0,10 ± 0,08 0,19 ± 0,04 16,81 ± 7,13 2,63 ± 0,88 
AP AV(MO) 
Totale 2339,3 ± 795,1 2316,2 ± 749,9 12,9 ± 5,7 5650,5 ± 2317,4 526,6 ± 226,2 
Biodisponible 53,89 ± 40,12 0,55 ± 0,31 0,34 ± 0,13 18,57 ± 5,65 5,91 ± 4,35 
AP AV(Fe+MO) 
Totale 1412,8 ± 610,1 1635,5 ± 297,7 4,8 ± 4,6 6723,9 ± 4846,3 679,2 ± 98,5 
Biodisponible 8,73 ± 1,89 0,13 ± 0,17 0,16 ± 0,09 18,96 ± 13,06 6,10 ± 4,39 
 
 Le Tableau III.15 présente les moyennes des teneurs totales et biodisponibles des 
éléments métalliques et métalloïdes en excès (As, Pb, Sb, Cd, Cu) pour chaque condition de 
culture. Dans le sol pollué du site industriel (AP), les principaux polluants rencontrés sont 
l'As, l'Sb et le Pb. En effet, ces éléments présentent des teneurs totales très élevées, 
supérieures à 1 400 mg.kg-1 pour l'As et le Pb et supérieures à 2 400 mg.kg-1 pour l'Sb quel 
que soit les conditions de culture. De plus, pour l'As et l'Sb, les teneurs biodisponibles sont 
supérieures à 10 mg.kg-1. Cette biodisponibilité augmente le risque de transfert vers les 
milieux voisins et la végétation et accentue donc la toxicité de ces éléments. La pollution du 
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sol du site industriel d'Auzon (AP) est donc particulièrement marquée par la toxicité de l'As et 
de l'Sb.  
 D'autre part, ces résultats mettent en évidence une forte hétérogénéité des teneurs 
totales et disponibles dans le sol à l'échelle de la partie prairiale, la parcelle 227. Cette 
distribution spatiale des ETM dans l'horizon superficiel est en adéquation avec les résultats de 
plusieurs campagnes de terrain sur la répartition de l'As réalisées sur cette même parcelle du 
site d'Auzon (Laperche et Eisenlohr, 2001 ; Cancès, 2004).  
 Par ailleurs, le Tableau III.16 présente la fraction biodisponible (%) de chaque élément 
en fonction des conditions de cultures relevée avant la mise en culture. Ces résultats 
permettent de déterminer un ordre décroissant de mobilité de ces éléments dans le sol : 
Cd > As > Cu > Sb > Pb 
 En effet, dans les sols, le Cd est considéré comme un élément relativement mobile par 
rapport à d'autres éléments traces tels que le Cu, le Pb, l'As ou l'Sb (Bourrelier et Berthelin, 
1998). De même, le Pb, est généralement considéré comme un élément immobile fortement 
retenu par la matrice du sol dans les horizons de surface (Citeau et al., 2008). 
 
Tableau III.16 : Fraction biodisponible (%) de l'As, du Pb, du Cd, de Sb et du Cu avant la 
mise en culture en fonction des différentes conditions (n = 9). 
Conditions de culture As Pb Cd Sb Cu 
AT AV 0,91 ± 0,07 0,03 ± 0,01 0,79 ± 0,29 0,08 ± 0,03 0,04 ± 0,03 
AP VN 1,24 ± 0,81 0,01 ± 0,01 3,51 ± 0,89 0,40 ± 0,22 0,43 ± 0,15 
AP AV 1,58 ± 0,71 0,02 ± 0,01 7,35 ± 7,12 0,64 ± 0,43 0,45 ± 0,29 
AP AV(Fe) 0,90 ± 0,46 0,01 ± 0,01 6,16 ±3,32 0,49 ± 0,13 0,55 ± 0,07 
AP AV(MO) 2,16 ± 1,29 0,02 ± 0,01 2,99 ± 1,41 0,41 ± 0,24 1,04 ± 0,47 
AP AV(Fe+MO) 0,72 ± 0,26 0,01 ± 0,01 5,44 ± 3,53 0,38 ± 0,16 0,95 ± 0,73 
 
 Les parcelles enrichies en fer (AP AV(Fe) et AP AV(Fe+MO)) montrent une réduction de 
la fraction biodisponible des éléments traces, principalement pour l'As. En effet, la grenaille 
de fer incorporée au sol s'oxyde naturellement conduisant à la formation d'oxydes de Fe et Mn 
tels que les composés ferrihydrites. Ceux-ci réagissent avec les éléments traces présents dans 
la solution du sol et contribuent ainsi à réduire la mobilité de certains ETM et notamment de 
l'As, en permettant la fixation de ces éléments à leur surface ou en provoquant des 
phénomènes de coprécipitation (Mench et al., 2005 ; Kumpiene et al., 2008). Les travaux 
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d'Adriano (2001) corroborent ces résultats et montrent que dans des sols non contaminés, les 
oxydes de fer  sont connus pour jouer un rôle important dans la rétention des éléments traces.  
 A noter, que l'ajout de compost (matière organique) au sol entraîne une réduction 
presque de moitié de la fraction mobile de Cd. Au contraire, une augmentation de la fraction 
mobile du Cu et de l'As est observée en présence de matière organique. 
 
 4.2. Influence du couvert végétal et des amendements sur les teneurs totales et 
la disponibilité des ETM dans le sol 
 Les résultats montrent une diminution significative de la biodisponibilité des éléments 
traces dans le sol rhizosphérique, après la culture des plantes à l'exception du Pb pour 4 des 
conditions (AP VN, AP AV, AP AV(Fe) et AP AV(Fe+MO)) et de Sb pour la condition AP 
AV(MO) (Figure III.26). 
 
 
Figure III.26 : Réduction des fractions biodisponibles des ETM (%) suite à la culture des 
plantes pour les différentes conditions (n = 9). 
 
 Ces résultats mettent en évidence l'effet du couvert végétal et du développement d'un 
réseau racinaire dense sur la disponibilité des éléments dans le sol. En effet, à l'exception de la 
condition AP AV(MO) pour l'Sb, une réduction significative des teneurs biodisponibles en As, 
Cu, Cd et Sb a été observée après 3,5 mois de culture. Le Pb, très peu mobile dans le sol, ne 
montre pas de variation significative excepté en présence de matière organique. La réduction 
des teneurs disponibles en ETM en présence du couvert naturel (AP VN) est faible, elle est 5 
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à 10 fois inférieure à celle observée en présence de la végétation introduite (AP AV) pour 
l'As, l'Sb et le Cu. L'addition de grenaille de fer dans le sol a permis une réduction plus 
importante de la fraction biodisponible de l'As et du Cu par rapport aux parcelles sans apport 
(AP AV). En effet, la fraction mobile de l'As et du Cu est réduite respectivement de 62,8 % et 
59,1 % pour la condition AP AV(Fe) et de 58,1 % et 68,2 % pour la condition AP AV(Fe+MO) 
contre 31,7 % et 53,9 % pour la condition AP AV. Au cours de la culture, l'apport de matière 
organique seul n'a eu aucune incidence sur le comportement dans le sol des différents ETM 
étudiés à l'exception du Pb. En effet, la matière organique semble jouer un rôle dans la 
réduction de la mobilité du Pb dans le sol. Des résultats similaires ont été observés par 
Castaldi et son équipe (2005) sur un site contaminé au Pb après l'ajout de compost. 
 
 5. Absorption des éléments métalliques et minéraux par les plantes 
  
 5.1. Transfert et stockage des ETM dans les plantes 
 Les Figures III.27 à III.31 présente les teneurs dans les parties racinaires et aériennes 
des polluants rencontrés dans le sol de la friche industrielle de la Vieille Usine d'Auzon dans 
les différentes conditions expérimentales. L'analyse de ces résultats a été réalisée élément par 
élément. L'hétérogénéité des teneurs en ETM dans les plantes, mise en évidence par des écart 
types importants, peut être causée par la nature de l'échantillon qui est composé d'un pool 
d'espèce. 
 
 Arsenic (As) 
 
 
Figure III.27 : Teneurs en As en mg.kg-1 de MS dans les parties aériennes et racinaires de la 
végétation en fonction des conditions de cultures (n = 9). 
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 La teneur moyenne mesurée dans la partie aérienne de la végétation du site contrôle 
(AT AV) est d'environ 3,3 mg.kg-1 MS (Figure III.27), valeur conforme aux travaux de 
Matschullat (2000) qui précise que les teneurs en As de différentes espèces végétales cultivées 
sur sol non contaminé varient de 0,01 à 10 mg.kg-1 MS. Cependant, les teneurs mesurées dans 
la végétation témoin dépassent les valeurs guides pour l'alimentation animale (2 mg.kg-1 MS) 
décrites par Mench et Baize (2004). Sur sol pollué, les plus faibles teneurs en As ont été 
mesurées dans la végétation indigène du site (AP VN). Les espèces qui composent cette 
végétation métallicole mettent en place une stratégie excluante pour limiter la phytotoxicité de 
l'As (Otones et al., 2011). L'amendement grenaille de Fe a diminué l'absorption de l'As par les 
plantes composant l'association végétale (réduction de 44 % de la teneur moyenne mesurée 
dans les plantes), l'apport de Fe semble avoir une action sur la phytodisponibilité de l'As. Au 
contraire, la présence de la matière organique entraîne une augmentation significative de 
l'accumulation de l'As dans les tissus de la plante. Par ailleurs, ces résultats montrent que l'As 
est essentiellement stocké dans les racines, entre 75 et 85 % de l'As absorbé est contenu dans 
les racines.  
 
 Plomb (Pb) 
 
 
Figure III.28 : Teneurs en Pb en mg.kg-1 de MS dans les parties aériennes et racinaires des 
plantes en fonction des conditions de cultures (n = 9). 
 
 L'accumulation du Pb dans la végétation du site contrôle (AT AV) ne dépasse pas 
1 mg.kg-1 MS (Figure III.28). Le couvert végétal naturel du site pollué (AP VN) absorbe de 
faibles quantités de Pb (en moyenne 33 mg.kg-1 MS dans la plante) dont la majorité est 
stockée dans les racines (près de 90 %). Comme pour l'As, il semble que les plantes indigènes 
tolèrent le Pb par la mise en place d'une stratégie d'exclusion au niveau des racines (Shahid, 
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2010). L'association végétale introduite montre des différences dans l'accumulation du Pb en 
fonction de la nature des intrants. Alors que les teneurs moyennes de Pb mesurées dans les 
plantes avec ou sans apport de Fe (AP AV et AP AV(Fe)) ne montrent pas de variations 
significatives (respectivement 35 et 37 mg.kg-1 MS de Pb en moyenne dans les plantes) par 
rapport aux teneurs mesurées dans la végétation indigène (AP VN), la matière organique 
semble augmenter l'accumulation du Pb par les plantes (68 mg.kg-1 MS de Pb en moyenne 
accumulé dans la végétation). Ce résultat peut-être à l'origine de la réduction importante de la 
disponibilité du Pb au cours de la culture. D'autre part, le transfert du Pb dans les parties 
aériennes de la végétation introduite est faible, une majorité du Pb est stockée dans les racines 
(entre 65 et 75 % selon les amendements). Ce résultat est observé dans différents travaux  sur 
Vicia faba (Shahid et al., 2011),  Allium sativum (Jiang et Liu, 2010) ou Avicennia marina 
(Yan et al., 2010). Par ailleurs, malgré un stockage important du Pb dans les racines, la 
concentration en Pb mesurée dans les parties aérienne de la végétation introduite pour 
l'ensemble des conditions dépasse les valeurs guides pour l'alimentation animale fixées à 
10 mg.kg-1 pour le Pb (Mench et Baize, 2004).  
 
 Antimoine (Sb) 
 
 
Figure III.29 : Teneurs en Sb en mg.kg-1 de MS dans les parties aériennes et racinaires des 
plantes en fonction des conditions de cultures (n = 9). 
 
 Sur le site témoin, l'association végétale présente de faibles teneurs en Sb, la teneur 
moyenne mesurée dans les plantes est de 1,1 mg.kg-1 avec une répartition homogène entre les 
parties aériennes et racinaires des plantes (Figure III.29). Sur le site pollué, contrairement à 
l'As, les teneurs moyennes d'Sb mesurées dans le couvert naturel sont proches de celles 
observées dans l'association végétale (58 contre 42 mg.kg-1 MS de Sb respectivement pour les 
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conditions AP VN et AP AV) et sont relativement faibles par rapport aux teneurs mesurées 
dans le sol. L'amendement fer n'entraîne pas d'augmentation significative des teneurs en Sb 
mesurées dans les plantes. Au contraire, l'apport de matière organique est responsable d'une 
accumulation significativement plus importante de l'Sb dans la végétation. Cependant, alors 
que la végétation indigène (AP VN) transfère seulement 10 % de Sb absorbé vers les parties 
aériennes, les teneurs en Sb mesurées dans la partie aérienne de la végétation introduite 
représente 34 % pour la condition AP AV et atteint 46 % des teneurs absorbées en présence 
de l'amendement fer (AP AV(Fe)). Ainsi, quel que soit les conditions de culture, Sb est 
majoritairement stocké dans les racines. Cette caractéristique couplée à l'exclusion racinaire 
de Sb permet aux espèces végétales indigènes et à la végétation introduite (excepté en 
présence de matière organique) de tolérer et de se développer sur des sites contaminés par cet 
ETM (Beck et al., 2012). 
 
 Cadmium (Cd) 
 
 
Figure III.30 : Teneurs en Cd en mg.kg-1 de MS dans les parties aériennes et racinaires des 
plantes en fonction des conditions de cultures (n = 9). 
 
 Elément non essentiel pour les plantes (Verbruggen et al., 2009) au même titre que le 
Pb, l'As ou l'Sb, le Cd est présent en très faible quantité dans la végétation du site témoin 
(Figure III.30). Les teneurs observées dans la végétation indigène de la friche industrielle sont 
proches de celles mesurées dans l'association végétale introduite (2,4 contre 2,1 mg.kg-1 MS 
de Cd respectivement pour la condition AP VN et AP AV). Le Cd absorbé étant 
principalement stocké dans les racines (environ 80 %). L'apport du Fe ou de la matière 
organique a entraîné une absorption significativement plus importante de cet élément par les 
plantes (3,7 et 6,6 mg.kg-1 MS de Cd respectivement pour la condition AP AV(Fe) et AP 
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AV(MO)). L'apport des deux amendements simultanément confirme cette tendance. Ces deux 
amendements semblent donc agir sur la phytodisponibilité du Cd dans le sol. 
 
 Cuivre (Cu) 
 
 
Figure III.31 : Teneurs en Cu en mg.kg-1 de MS dans les parties aériennes et racinaires des 
plantes en fonction des conditions de cultures (n = 9). 
 
 Le Cu, oligoélément essentiel pour la croissance des plantes, est l'élément trace étudié 
le plus concentré dans la végétation du site témoin (teneur moyenne de 17,0 mg.kg-1) (Figure 
III.31). Sur les parcelles polluées, la végétation naturelle absorbe moins de Cu que 
l'association végétale introduite, respectivement 37,2 et 49,5 mg.kg-1 MS. L'amendement de 
grenaille de Fe n'influence pas l'absorption du Cu par les plantes. Au contraire, l'apport de 
matière organique entraîne une augmentation significative de l'accumulation du Cu dans la 
végétation (94,5 mg.kg-1), en particulier au niveau des racines. Celle-ci peut être reliée à une 
augmentation de la fraction mobile du Cu en présence de matière organique observée 
précédemment (Tableau III.16). Comme pour les autres éléments métalliques ou métalloïdes, 
le Cu absorbé est majoritairement stocké dans les racines, entre 70 et 85 % du Cu accumulé 
dans la végétation est retenu dans les racines quel que soit les conditions de culture. 
 
 Les Facteurs de Translocation (FT) confirment les résultats précédents (Figure III.32). 
Pour l'ensemble des ETM étudiés et à l'exception de la condition contrôle (AT AV), les FT 
sont inférieurs à 1, ils sont donc stockés préférentiellement dans les racines. A l'exception du 
Cd, la végétation introduite sur les parcelles polluées (AP AV) présente des FT 
significativement plus élevés que la végétation indigène (AP VN) pour l'ensemble des ETM. 
Alors que la présence du fer ne modifie pas cette tendance (AP AV(Fe)), la végétation cultivée 
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sur des parcelles enrichies en matière organique semble réduire le transfert des métaux et 
métalloïdes vers les parties aériennes. L'Sb semble être l'élément dont les quantités transférées 
dans les feuilles sont les plus importantes.  
 
 
Figure III.32 : Facteurs de Translocation (FT) entre les feuilles et les racines des différents 
ETM calculés en fonction des conditions de culture (n = 9). 
 
 L'étude des Facteurs de Bioaccumulation  (FB) montre que le Cd est l'élément le plus 
accumulé par les plantes et donc le plus phytodisponible des polluants présent dans le sol 
industriel d'Auzon. L'apport de grenaille de Fe au sol entraîne une augmentation du FB du Cd 
et donc une augmentation de son accumulation dans les plantes. Dans ces conditions (AP 
AV(Fe) et AP AV(Fe+MO)), la valeur du FB du Cd est supérieure à 1 et met en avant des teneurs 
dans les plantes supérieures aux teneurs totales mesurées dans le sol, c'est un élément très 
phytodisponible. L'étude des FB confirme par ailleurs que le Cu et l'As sont les deux autres 
éléments les plus disponibles dans le sol et donc les plus accumulés dans les plantes. Par 
ailleurs, en présence de la végétation indigène (AP VN), seul l'As présente un FB 
significativement plus faible que celui observé pour la végétation introduite. De plus, l'apport 
de grenaille de fer au sol permet de réduire significativement la phytodisponibilité de l'As et 
donc son accumulation par les plantes, la valeur du FB est de 0,14 et 0,06 respectivement pour 
les conditions AP AV et AP AV(Fe). En présence de fer, la valeur du FB de l'As est 
comparable aux FB de la parcelle témoin (AT AV) et de celui relevé en présence du couvert 
naturel (AP VN). Enfin, la faible valeur des FB du Pb et de l'Sb met en avant la faible 
phytodisponibilité de ces éléments dans le sol d'Auzon. Ces résultats confirment l'ordre 
décroissant de mobilité de ces ETM observé dans le Tableau III.16. La phytodisponibilité du 
Cu supérieure à celle de l'As d'après les calculs des FB peut être la conséquence du caractère 
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essentiel du Cu pour les plantes, considéré comme un oligoélément et ainsi accumulé 
préférentiellement par les plantes.  
 
 
Figure III.33 : Facteurs de Bioaccumulation (FB) représentant le rapport entre les teneurs dans 
la plante et les teneurs totales dans le sol des différents ETM calculés en fonction des 
conditions de culture (n = 9). 
 
 5.2. Teneur en phosphore et en fer dans les plantes 
 
 Fer (Fe) 
 
 L'étude des teneurs en Fe (Figure III.34) dans les plantes montre que le couvert végétal 
du site témoin accumule moins de fer que la végétation présente sur le site pollué 
(respectivement 15 et 39 mg.kg-1 MS de Fe en moyenne dans la plante). De même, l'a 
végétation inféodée au site pollué (AP VN) accumule moins de Fe que la végétation introduite 
(AP AV), en particulier au niveau des feuilles. L'ajout de grenaille de fer au sol entraîne une 
augmentation des teneurs en Fe dans les plantes (59,8 mg.kg-1 MS dans la condition AP 
AV(Fe) et 93,3 mg.kg-1 MS dans la condition AP AV(Fe+MO)). Pour ces deux conditions, les 
teneurs en Fe sont significativement plus importantes dans les racines, phénomène 
probablement causé par l'ajout d'amendement fer au sol. Les teneurs mesurées dans les 
feuilles de la végétation du site pollué ne montrent pas de variation significative entre les 
différentes conditions, elle est d'environ 40 mg.kg-1 MS. Par ailleurs, quelles que soient les 
conditions de culture, les teneurs en Fe mesurées dans la végétation introduite n'entraînent ni 
carence, ni toxicité. En effet, pour des plantes herbacées, la carence est susceptible de se 
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produire pour des teneurs inférieures à 20 mg.kg-1 dans les feuilles (Plank, 1999), et une 
toxicité de cet élément chez les plantes est observée à partir de teneurs supérieures à 
250 mg.kg-1 MS (Majerus et al., 2007). 
 
 
Figure III.34 : Teneurs en Fe dans les feuilles et les racines des plantes pour les différentes 
conditions de culture (n = 9). 
 
 Phosphore (P) 
 
 Les teneurs en phosphore (Figure III.35) mesurées dans les plantes montrent une 
variation en fonction du sol de culture. En effet, sur le sol AT où des espèces non herbacées 
telles que la ronce sauvage (R. fruticosus) se sont développées, les teneurs en phosphore dans 
les plantes sont significativement plus importantes que celles mesurées dans la végétation 
développée sur sol pollué (2,7 g.kg-1 contre 1,5 g.kg-1 respectivement pour les conditions AT 
AV et AP AV). Excepté en présence de matière organique, les teneurs mesurées dans les 
feuilles sont significativement plus élevées que celle mesurées dans les racines. L'ajout de 
compost au sol est responsable d'un apport en phosphore pouvant être à l'origine des teneurs 
plus élevées dans les racines de la végétation et ainsi justifier l'absence de différence 
significative entre les organes aériens et racinaires. Sur le site pollué, malgré une exigence en 
phosphore variable chez les plantes, les teneurs relevées dans la végétation ne montrent pas de 
différence significative en fonction de la nature des intrants. Plank (1999) relève des besoins 
en phosphore relativement faibles avec des valeurs comprises entre 0,12 et 0,15 % chez les 
plantes pérennes, teneurs observées dans la végétation du site pollué. 
 Ces résultats suivent une tendance inversée par rapport aux teneurs en phosphore 




Figure III.35 : Teneurs en phosphore dans les feuilles et les racines de la végétation pour les 
différentes conditions de culture (n = 9). 
 
 6. Discussion 
 
 6.1. Développement du couvert végétal 
 Le premier objectif de la phytostabilisation est d'obtenir une couverture végétale dense 
et bien équilibrée. Dans cette optique, deux aspects sont particulièrement important à prendre 
en compte : 
- L'utilisation d'espèces non-invasives, tolérantes, non-accumulatrices et adaptées 
aux conditions pédogéochimiques et climatiques du milieu ; 
- Le choix des espèces pour obtenir une association végétale équilibrée et riche 
permettant une meilleure intégration paysagère. 
 En effet, le choix des espèces introduites sur le site pollué doit permettre le 
développement d'un couvert végétal homogène, il est donc indispensable de considérer les 
interactions, de synergie ou d'antagonisme, susceptibles de s'établir entre les espèces (Frérot et 
al., 2006). En effet, comme dans les milieux naturels où les espèces se regroupent en 
associations caractéristiques, Remon (2006) a mis en évidence l'existence d'associations 
végétales propres aux sites métallurgiques. Cette caractéristique est observée sur le site pollué 
avec le développement d'une végétation assez homogène sur les différentes parcelles mis en 






Tableau III.17 : Indice de Jacquard calculé entre chaque condition. 
 





AV 1 0,38 0,06 0,29 0,59 0,5 0,5 0,5 
AT AV 0,38 1 0,33 0,21 0,34 0,29 0,38 0,45 
AT VN 0,06 0,33 1 0,13 0,14 0,11 0,19 0,22 
AP VN 0,29 0,21 0,13 1 0,46 0,48 0,29 0,54 
AP AV 0,59 0,34 0,14 0,46 1 0,69 0,53 0,58 
AP AV(Fe) 0,5 0,29 0,11 0,48 0,69 1 0,44 0,73 
AP AV(MO) 0,5 0,38 0,19 0,29 0,53 0,44 1 0,43 
AP AV(Fe+MO) 0,5 0,45 0,22 0,54 0,58 0,73 0,43 1 
 
 Les résultats obtenus montrent que, d'une part, il existe très peu de similitude entre la 
végétation naturelle du site témoin (AT VN) et la végétation indigène du site pollué (AP VN, 
IJ = 0,13). D'autre part, la végétation introduite (AV), composée essentiellement d'espèces 
métallophytes, est différente du couvert végétal naturel présent sur le site témoin (AT VN, 
IJ = 0,06) et, dans une moindre mesure, de la végétation développée sur le site pollué (AP VN, 
IJ = 0,29). De plus, le couvert végétal obtenu suite à l'introduction de l'association végétale sur 
le site témoin a présenté une adaptation et un développement des espèces assez éloignés de 
ceux observés sur le site pollué. Finalement, ces résultats mettent en avant une similitude dans 
le développement de l'association végétale (AV) entre les différentes parcelles du site pollué 
(AP) quel que soit les apports effectués au niveau du sol. Ces observations confirment le 
caractère spécifique de la végétation d'un site pollué. 
 Par ailleurs, la valeur élevée de l'indice de Jacquard (IJ=0,73) mesurée entre les 
parcelles enrichies en grenaille de fer (AP AV(Fe) et AP AV(Fe+MO)) indique un grand nombre 
d'espèces communes sur ces parcelles. Ainsi, le développement et la composition du couvert 
végétal ont été influencés par la présence des composés ferreux dans le sol. 
 L'étude de la diversité de la végétation a donc validé le choix des espèces végétales 
sélectionnées qui ont permis le développement d'une végétation relativement homogène et 
tolérante à la pollution du sol, malgré l'utilisation d'écotypes non métallicoles. 
 Ce résultat est confirmé par l'étude de l'abondance végétale sur chaque parcelle, qui 
met en évidence une revégétalisation de l'ensemble des parcelles installées à l'exception d'une 
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parcelle (condition AP AV(MO), Figure III.25d). La couverture végétale montre un 
recouvrement d'au moins 50 % des parcelles et atteint presque 100 % pour certaines parcelles 
enrichies en fer. L'apport d'amendements a permis d'une part, en ce qui concerne la grenaille 
de fer, d'augmenter la diversité végétale, et d'autre part, que ce soit l'apport de matière 
organique ou de fer, d'obtenir une abondance significativement plus élevées par rapport aux 
parcelles polluées sans apport. En effet, la mauvaise qualité du substrat est un des facteurs 
limitants pour la phytostabilisation des sites métallurgiques (Ruttens et al., 2010). Outre des 
teneurs anormalement élevées en ETM et des pH souvent acides, ces anthroposols sont 
déséquilibrés en éléments nutritifs, pauvres en matière organique et souvent très drainants 
(Remon, 2006). Dans ces conditions, il était important de rééquilibrer la composition du 
substrat et de favoriser la reconstruction d'un sol apte à supporter un couvert végétal. 
L'addition d'amendements organiques a donc été préconisée pour enrichir et favoriser le 
développement d'un couvert végétal (Renella et al., 2008). L'apport de la grenaille de fer a été 
réalisé dans le but de réduire la mobilité des ETM et donc leur phytotoxicité (Mench et al., 
2005). 
 
6.2. Influence d'un procédé de phytostabilisation sur les teneurs en éléments 
traces et leur disponibilité dans le sol 
 Le deuxième objectif de la phytostabilisation est la réduction des transferts de 
polluants de la source (sites industriels, miniers) vers les milieux voisins et les organismes 
vivants (faune, flore, micro-organismes). Dans cette optique, deux aspects doivent être 
traités : 
- L'influence de la revégétalisation et des amendements sur la spéciation et la 
mobilité des ETM (Pb, Cd, Cu, As, Sb) ; 
- Le transfert des ETM vers la végétation. 
 
  6.2.1. Spéciation et mobilité des ETM dans le sol 
Comme il a été montré précédemment, l'apport d'amendement d'origine inorganique 
(grenaille de fer) ou organique (matière organique sous forme de compost) a facilité le 
développement du couvert végétal. En effet, ces amendements ont entraîné des modifications 
de la composition et des propriétés physico-chimiques du sol rhizosphérique pouvant être à 
l'origine de plusieurs processus :  
- Une réduction de la mobilité des ETM et donc de leur phytotoxicité ; 
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- Une amélioration des qualités agronomiques du sol favorisant le développement 
du couvert végétal.  
 La grenaille de fer contient principalement du Fe (Fe(0), 97 %) et quelques impuretés 
tel que le Mn (Mench et al., 2000) ou la silice (Si 0,8 à 1,2 %) (Jacquemin et al., 2006). 
L'apport de grenaille de fer au sol a eu pour première conséquence une modification des 
propriétés physico-chimiques du sol rhizosphérique avec notamment une diminution du pH et 
une augmentation de la CEC. Ces phénomènes sont liés à l'oxydation du Fe(0) dans le sol 
générant des oxydes de fer et libérant des ions ferreux (Fe2+) majoritaires dans un sol acide 
(Mench et al., 1998). L'oxydation des ions ferreux en oxyhydroxydes de fer (III), tels que les 
composés férrihydrites, est responsable d'une libération de protons dans le sol modifiant les 
propriétés physico-chimiques du sol (Leupin et Hug, 2005) : 
 
Fe(0) + 2 H2O + 1/2 O2  Fe(II) + H2O + 2 OH- 
Fe(II) + H2O + 1/4 O2  Fe(III) + 1/2 H2O + OH- 
Fe(III) + 3 H2O          Fe(OH)3 + 3 H+ 
 

Figure III.36 : Représentation de l'influence des amendements et du développement de la 
biomasse aérienne (BF) sur la mobilité des métaux (extraction au CaCl2). ACP réalisée en 
prenant en compte les différentes conditions expérimentales sur sol pollué (n = 9 pour chaque 
condition), MO = Matière organique. 
 
 D'après la Figure III.36, la présence de Fe(0) permettant la formation des 
oxyhydroxydes a permis une réduction de la mobilité de certains ETM et en particulier de l'As 
et de l'Sb. En effet, la mobilité de l'As est principalement contrôlée par les processus 
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d'adsorption/désorption ou de co-précipitation avec les oxydes métalliques (Hartley et Lepp, 
2008). A pH faible (respectivement de 5,3 et 5,1 pour les conditions AP AV(Fe) et AP 
AV(Fe+MO)), l'adsorption de l'arséniate est favorisée  (Matera, 2001). De plus, l'acidité du sol 
augmente la mobilité des ions Fe, Al ou Mn, favorisant la co-précipitation de l'As avec les 
oxydes de Fe pour former des arséniates de fer insolubles tel que la scorodite (FeAsO4, 2H2O) 
(Adriano, 2001 ; Porter et al., 2004). La réduction de la disponibilité de l'As suite à l'apport de 
grenaille de fer au sol est confirmée par la forte corrélation existante (R² = 0,76) entre la 
réduction de la fraction mobile de l'As et les teneurs en fer dans le sol (Figure III.37).  
 
 
Figure III.37 : Régression linéaire entre la réduction de l'As disponible (extraction au CaCl2) et les 
teneurs en fer dans le sol. 
 
 Le principal avantage de l'utilisation de la grenaille de fer zérovalent (Fe(0)) au lieu 
des sels de Fe (Fe(II) et Fe(III)) est que le fer zérovalent contient trois fois plus de fer par 
unité de poids que les sels de Fe (Kumpiene et al., 2008). Malgré des réactions d'oxydation 
lentes de Fe(0) dans le sol, son utilisation peut ainsi s'avérer bénéfique dans une perspective à 
long terme. De plus, Leupin et Hug (2005) ont observé que la libération lente et continue de 
Fe(II) par la corrosion du fer fournit des conditions idéales pour l'oxydation d'As(III) en 
As(V), l'arséniate étant plus facilement adsorbé sur les oxyhydroxydes de fer. Cependant, la 
réduction du pH suite au traitement à probablement limité l'adsorption de certains ions 
métalliques notamment le Cd, élément très sensible aux variations du pH (Martin-Garin et 
Simon, 2004). 
  L'apport de la matière organique n'a eu que peu d'incidence sur le comportement des 
métaux et métalloïdes dans le sol (Figure III.36). En effet, seule une réduction des teneurs 
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disponibles en Cd et en Pb après 3 mois de culture a été observée suite à l'ajout de compost. 
Ceci peut s'expliquer par la capacité de la matière organique à interférer avec le Cd par des 
phénomènes de complexation et ainsi limiter sa mobilité (Martin-Garin et Simon, 2004). De 
même, malgré sa faible mobilité dans le sol AP, le Pb présente une grande affinité avec la 
matière organique et l'argile, spécialement pour des sols ayant un pH supérieur à 5 (Lamy, 
2002). Cette caractéristique pourrait expliquer la réduction importante de sa mobilité en 
présence de matière organique. Par ailleurs, l'augmentation de la teneur en matière organique 
dans le sol a entraîné une mobilisation accrue du Cu et de l'As. Concernant le Cu, la fraction 
biodisponible peut être influencée par une diminution du pH de 0,5 unités observée sur les 
parcelles cultivées en présence de matière organique (Kumpiene et al., 2007). D'autre part, 
l'affinité du Cu avec la matière organique a été mise en évidence par Hsu et Lo (2000). Cette 
propriété a deux conséquences :  
- En présence de matière organique dissoute, des complexes Cu-HA (acide 
humique) et Cu-FA (acide fulvique) sont formés et augmentent la mobilité du Cu 
(Kumpiene et al., 2008).  
- Dans certains cas, la matière organique non dissoute peut fixer le Cu et ainsi 
diminuer significativement les teneurs en Cu dans la solution du sol (Chirenje et 
Ma, 1999), phénomène observé pour le Cd. 
 Dans notre cas, la matière organique semble augmenter la biodisponibilité du Cu dans 
le sol pollué (AP AV(MO)). Ce résultat est confirmé par les travaux de Kizilkaya (2004) qui a 
observé une augmentation de la biodisponibilité du Cu dans des sols pollués en présence de 
teneurs élevées en matière organique. 
 Le comportement de l'As en présence de matière organique est controversé (Kumpiene 
et al., 2007). Cao et Ma (2004) ont utilisé des amendements de compost pour traiter des sols 
contaminés au CCA et ont observé une adsorption de l'As sur la matière organique et une 
diminution de son accumulation dans les plantes. Au contraire, comme dans le cas de notre 
étude, Fitz et Wenzel (2002) n'ont pas observé de contribution de la matière organique sur la 
mobilité de l'As. Une étude récente de Hartley et al. (2010) a montré que la mobilité de l'As et 
en particulier de l'arséniate, principale forme dans le sol du site industriel (AP), augmentée 
suite à l'ajout de compost de déchet vert. De fait, la matière organique, n'ayant qu'un faible 
impact sur la mobilité des ETM, semble essentiellement jouer un rôle dans le développement 




 Le développement de la végétation est responsable d'une réduction de la mobilité de 
l'ensemble des ETM quel que soit les conditions, le Cu étant l'élément dont la mobilité est la 
plus influencée par la présence d'un couvert végétal. L'effet de la végétation sur la mobilité 
des ETM dans le sol peut être la conséquence de plusieurs phénomènes (Remon, 2006 ; 
Alkorta et al., 2010) : 
- Un impact de la végétation sur les propriétés physico-chimiques du sol influençant 
la mobilité des ETM (Pb, Cd, Cu, As, Sb) ; 
- Un rôle important du système racinaire dans la fixation des ETM. 
 En effet, une modification des paramètres physico-chimiques du sol (pH, CEC) a été 
enregistrée suite à la culture des plantes. Celle-ci a entraîné une réduction de pH et une 
augmentation de la CEC exceptée sur les parcelles avec ajouts de grenaille de fer (AP AV(Fe) 
et AP AV(Fe+MO)). Outre un enrichissement en matière organique qui peut favoriser 
l'immobilisation des polluants métalliques et métalloïdes, les végétaux libèrent des exsudats 
racinaires dont la diversité et les propriétés précises sont encore mal connues mais qui 
pourraient notablement modifier la spéciation des ETM (Baudoin et al., 2003, Ruttens et al., 
2010). De plus, l'étude des facteurs de translocation (Figure III.32) entre les parties racinaires 
et aériennes de la végétation du site pollué, dont la valeur est toujours inférieure à 1, met en 
évidence un stockage préférentiel des polluants métalliques et métalloïdes dans les racines des 
plantes. Le système racinaire peut donc être considéré comme un puits à ETM permettant leur 
fixation et donc leur immobilisation dans la rhizosphère.  
 
  6.2.2. Transfert des ETM vers la végétation 
Les plantes sont considérées comme une source secondaire de dispersion des polluants 
(Ruttens et al., 2010), la question du transfert des ETM vers la biomasse végétale aérienne est 
importante pour évaluer le risque potentiel de contamination de la chaîne alimentaire. 
L'importance de ce phénomène dépend de plusieurs paramètres, d'une part, de l'espèce 
végétale et de ses adaptations aux polluants, et d'autre part, des conditions édaphiques et 
principalement des teneurs en ETM, de leur biodisponibilité et des conditions 
pédogéochimiques du sol. Il est donc primordial, dans une démarche de phytostabilisation, de 






Tableau III.18 : Teneurs en ETM dans la biomasse aérienne des plantes en fonction des 
conditions de culture (n = 9). 
(mg.kg-1 MS) As Pb Sb Cd Cu 
AT AV 4,00 ± 1,00 1,26 ± 0,52 1,52 ± 0,34 0,26 ± 0,07 10,12 ± 0,90 
AP VN 18,07 ± 10,62 7,41 ± 6,72 10,30 ± 3,99 0,60 ± 0,46 10,78 ± 1,94 
AP AV 96,35 ± 23,92 15,18 ± 6,14 32,68 ± 30,77 0,91 ± 0,20 28,90 ± 25,21 
AP AV(Fe) 66,27 ± 18,69 26,31 ± 14,44 43,22 ± 22,13 1,54 ± 0,35 22,63 ± 5,15 
AP AV(MO) 154,24 ± 45,74 32,66 ± 21,58 53,71 ± 38,61 1,37 ± 0,58 31,85 ± 26,34 
AP AV(Fe+MO) 97,97 ± 15,30 11,66 ± 2,23 41,22 ± 38,30 1,50 ± 0,49 54,62 ± 38,77 
Teneurs naturelles 0,01 - 10 1 - 0,1 2 0,02 - 0,5 3 4 - 20 4 
Seuil règlementaire* 2,27 5 45,45 6  1,14 7  
1




 Martin-Garin et Simon, 2004 
4
 Larcher, 2003 
* Seuil réglementaire en France pour les éléments en traces dans les fourrages et aliments pour animaux en g.g-
1
 MS, Arrêté 12/01/2001, modifié 5/08/2003. Approximation réalisée à partir des teneurs évaluées dans du 
matériel végétal à 12 % d'humidité. 
5
 Matières premières pour aliments des animaux 
6
 Fourrages verts pour aliments des animaux 
7
 Aliments des animaux d'origine végétale 
 
Ainsi, l'étude des teneurs en ETM (As, Pb, Sb, Cd, Cu) dans la biomasse aérienne est 
présentée dans le Tableau III.18. Les teneurs mesurées dans les parties aériennes de la 
végétation du site témoin (AT) sont comprises dans la gamme de concentrations naturelles 
relevées dans la végétation exceptée pour Sb. Celles-ci peuvent donc être prises comme 
référence dans l'étude du transfert de ces éléments dans la biomasse aérienne de la végétation 
du site pollué. En effet, la végétation du site contaminé présente des teneurs relativement 
élevées pour l'ensemble des ETM. Elles sont nettement supérieures à celles mesurées dans la 
végétation du site témoin et de fait, supérieures aux teneurs naturelles relevées dans la 
végétation de sites non contaminés. Cependant, la végétation indigène du site (AP VN) limite 
l'accumulation des ETM dans la partie aérienne. Les espèces la composant sont des écotypes 
résistants qui développent pour un très grand nombre une stratégie excluante capable de 
limiter l'absorption des polluants (Dazy, 2008). L'association végétale introduite (AV), formée 
d'espèces dont les phénotypes ne sont pas adaptés à la pollution du sol, accumule une plus 
grande quantité d'éléments traces dans sa partie aérienne. Cependant, l'apport d'amendements 
au sol semble jouer un rôle dans la phytodisponibilité des éléments. En effet, l'incorporation 
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de grenaille de fer au sol diminue la disponibilité et donc l'accumulation de l'As et du Cu dans 
les parties aériennes des plantes. Au contraire, l'apport de la matière organique provoque une 
plus grande phytodisponibilité des ETM et donc une accumulation accrue de ces polluants 
dans la végétation (Figure III.38). A noter que, sur le site pollué, les teneurs en Pb mesurées 
dans les parties aériennes sont inférieures au seuil règlementaire concernant les fourrages 
verts pour aliments des animaux. 
 
 
Figure III.38 : Représentation de l'influence des amendements et du développement de la 
biomasse aérienne (BF) sur le transfert des ETM vers la végétation. ACP réalisée en prenant 
en compte les différentes conditions expérimentales sur sol pollué (n = 9 pour chaque 
condition), MO = Matière organique. 
 
 Corrélation Arsenic-phosphore  
 L'étude des teneurs en phosphore dans le sol montre une évolution inverse à celle 
observée dans les plantes. De plus, la Figure III.39 montre qu'il existe une corrélation entre les 
teneurs en phosphore mesurées dans le sol et l'accumulation de l'As dans la plante (R² = 0,65). 
Ces caractéristiques semblent être la conséquence, d'une part, de la compétition entre l'As et le 
P pour les surfaces d'adsorption au niveau du sol et, d'autre part, de la compétition de ces deux 
éléments au niveau de l'absorption racinaire via les transporteurs du phosphore. Ce 
phénomène a pour conséquence une augmentation de l'absorption de l'As par les plantes en 
réponse à une élévation des teneurs en phosphore dans le sol. De nombreux travaux (Cao et 




   
Figure III.39 : Régression linéaire entre les teneurs en As dans la plante et les teneurs en 
phosphore dans le sol à partir des observations de chaque condition. 
 
 Ainsi, l'utilisation de la phytostabilisation comme procédé de dépollution nécessite 
l'utilisation de plantes pérennes tolérantes mais non accumulatrices en ETM permettant la 
revégétalisation d'un site contaminé pour limiter la dispersion des polluants soit par lessivage, 
soit par érosion du sol, soit par transfert dans les organismes vivants et donc, de fait, dans la 
chaîne trophique. Applicable au cas par cas, la phytostabilisation doit, pour faciliter son 
application et augmenter son efficacité, tenir compte à la fois des polluants présents, de leur 
concentration et de leur disponibilité dans le sol, des espèces végétales susceptibles de les 
tolérer, des conditions pédologiques et climatiques du milieu ainsi que des voies de transfert 
possibles (Mench et al., 2005). En conséquence, son développement nécessite une expertise 
en amont couvrant un ensemble de situations les plus diverses possibles. 
 La mise en place d'un procédé de phytostabilisation sur le site de la Vieille Usine 
d'Auzon a permis une réduction des transferts, une protection/reconstruction des sols, une 
reconquête végétale et donc une restauration écologique de ce milieu fortement anthropisé. 
L'expérimentation a montré que l'apport de grenaille de fer facilitait la fixation des métaux 
dans le sol rhizosphérique, son apport s'est donc révélé efficace pour la mise en place d'un 
procédé de phytostabilisation d'un sol présentant une pollution polymétallique. L'amélioration 
des qualités agronomiques du sol pollué (apport de compost, maintien du pH avec de la 




Chapitre IV : Caractérisation des mécanismes de tolérance et de toxicité 
de l'arsenic chez deux espèces végétales Solanum nigrum et Vicia faba 
 
 Pour mieux cibler l'impact de l'As chez les plantes et déterminer les mécanismes 
physiologiques impliqués dans la tolérance à l'As, deux espèces végétales, S. nigrum et V. 
faba, ont été cultivées en solution hydroponique enrichie avec différentes concentrations en 
As inorganique (As(III) ou As(V)). La tolérance de S. nigrum à la pollution en ETM, 
notamment en As, et la sensibilité de V. faba au stress métallique, ont été mises en évidence 
dans la première partie de ce travail. De plus, la sensibilité de V. faba au stress abiotique, 
notamment à la pollution des sols par des ETM ou des composés organiques, a été observée 
par plusieurs auteurs (Ma et al., 2005 ; Pourrut, 2008 ; Wang et al., 2008 ; Wu et al., 2010). 
Cette sensibilité a amené à utiliser les réponses de cette espèce comme éléments indicateurs 
de l'état d'un milieu ou pour l'étude des mécanismes de toxicité des polluants. Le choix de ces 
deux espèces pour l'étude des mécanismes de tolérance des plantes à l'As a été fait selon 
plusieurs critères : 
- Leur comportement vis-à-vis de l'As ; 
- Une bonne adaptation à la culture hydroponique ; 
- Une biomasse végétale importante permettant d'obtenir suffisamment de matériel 
végétal pour les analyses. 
 
 1. Absorption et stockage de l'arsenic par les plantes 
 
 La Figure III.40 présente les teneurs en As dans les racines et les feuilles des plantes 
cultivées en solution hydroponique enrichie en arsénite et en arséniate. 
 En présence d'As(III) (Figures III.40a,c), V. faba accumule l'As dans les racines 
proportionnellement à la concentration en As(III) dans la solution. En effet, les teneurs 
mesurées dans les tissus racinaires augmentent avec les teneurs en As(III) dans la solution. Au 
contraire, l'accumulation de l'As dans les feuilles chez cette espèce n'est pas corrélée avec les 
teneurs en arsénite dans la solution. De même, l'accumulation de l'As dans les racines de S. 
nigrum augmente avec les concentrations d'arsénite dans la solution et semble atteindre une 
valeur seuil proche de 1 200 mg.kg-1. Les teneurs en As mesurées dans les feuilles de S. 
nigrum augmentent avec les teneurs en As(III) dans la solution, excepté pour de faibles 




Figure III.40 : Teneurs en As dans les feuilles (a,b) et les racines (c,d) de V. faba et S. nigrum 
après 14 jours de culture en solution hydroponique en présence d'As(III) ou d'As(V) (n = 5, 
les différentes lettres indiquent les groupes significativement différents, ANOVA, p < 0,05). 
 
 En présence d'arséniate (Figure III.40b,d), l'accumulation d'As dans les racines 
augmente avec les teneurs dans la solution chez les deux espèces végétales. Elle semble 
atteindre une valeur seuil chez S. nigrum autour de 2 700 mg.kg-1, elle est réduite chez V. faba 
aux fortes teneurs en As(V) dans la solution hydroponique (300 µmol.L-1). De même, les 
teneurs en As mesurées dans les feuilles augmentent avec les concentrations en arséniate dans 
la solution, excepté en présence de 300 µmol.L-1 d'As(V). Pour ces fortes teneurs, 
l'accumulation de l'As dans les feuilles de V. faba n'est pas significativement différentes de 





Ainsi, la capacité d'absorption semble se stabiliser autour d'une valeur seuil en As pour S. 
nigrum, avec une valeur moyenne dans la plante proche de 650 mg.kg-1 MS en présence 
d'arsénite et atteignant 1 400 mg.kg-1 en présence d'arséniate.  
 D'autre part, l'absorption de l'As(III) et de l'As(V) ne se fait pas de façon similaire 
chez les deux espèces végétales. En effet, en présence de 75 µM d'As(III) ou d'As(V) dans la 
solution, V. faba accumule respectivement 897 et 770 mg.kg-1 d'As en moyenne dans la plante 
contre 666 et 816 mg.kg-1 d'As pour S. nigrum. Par ailleurs, chez les deux espèces, l'As(V) 
semble faciliter le transfert de l'As absorbé vers les feuilles. En effet, une plus forte 
concentration d'As est mesurée dans les feuilles d'individus cultivés en présence d'arséniate. 
 
 
Figure III.41 : Facteur de Translocation (FT) de l'As entre les racines et les feuilles des deux 
espèces végétales, S. nigrum et V. faba en présence (a) d'As(III) ou (b) d'As(V), (n = 5, les 
différentes lettres indiquent les groupes significativement différents, ANOVA, p < 0,05). 
 
 La Figure III.41 permet d'évaluer le transfert de l'As vers les parties aériennes de ces 
plantes. En présence d'As(III) dans la solution (Figure III.41a), le FT mesuré chez V. faba 
varie légèrement avec les teneurs en arsénite, il reste inférieur à 0,01. Au contraire, le FT chez 
S. nigrum met en évidence une augmentation du transfert de l'As vers les parties aériennes 
avec les teneurs en As(III) apportées dans la solution. Cette évolution du FT avec les teneurs 
en As dans la solution est également observée chez les deux espèces cultivées en présence 
d'As(V) (Figure III.41b). Cependant, les teneurs élevées en As(V) (300 µM) ont entraîné une 
diminution du transfert de l'As vers les feuilles de S. nigrum, le FT calculé pour cette 




solution égales à 75 µM, le FT chez les deux espèces est plus faible en présence d'As(III). Il 
est presque deux fois moins important chez S. nigrum, et presque quatre fois moins important 
chez V. faba. Ainsi, les faibles valeurs du FT mesurées dans les différentes conditions de 
culture montrent que l'As est majoritairement stocké dans les racines de ces plantes, le 
transfert de l'As vers les feuilles étant négligeable. 
 
 2. Evaluation de la toxicité de l'arsenic vis-à-vis des deux espèces végétales  
 
 2.1. Impact de l'arsenic sur la croissance et le développement des plantes 
 Un des critères de toxicité des ETM sur la végétation est l'apparition d'altérations 
macroscopiques morphologiques ou tissulaires (Rzepka et Cuny, 2008). L'observation du 
développement des espèces végétales en fonction de la forme et des teneurs en As 
inorganique peut donc renseigner sur la phytotoxicité des différentes formes de l'As ainsi que 
sur la tolérance de ces deux espèces végétales aux formes inorganiques de l'As. 
 Le développement de la biomasse végétale de ces deux espèces est perturbé par la 
présence de l'As inorganique (Figure III.42). En effet, une réduction significative de la 
biomasse aérienne et racinaire de S. nigrum est observée en présence d'As(V) pour des teneurs 
supérieures ou égales à 150 µmol.L-1. La perte de biomasse est de 27,8 % pour les parties 
aériennes et de 43,5 % pour les tissus racinaires. Une diminution de plus de 50 % de la 
biomasse racinaire est mesurée pour des individus cultivés dans des solutions très enrichies en 
As(V) ([As(V)] = 300 µmol.L-1). S. nigrum présente une altération de sa croissance pour des 
teneurs en arsénite supérieures ou égales à 50 µmol.L-1. L'As inorganique a un impact plus 
marqué sur le développement de V. faba. En effet, celle-ci présente une réduction significative 
de sa biomasse aérienne et racinaire pour des teneurs en As(V) dans la solution hydroponique 
supérieures ou égales à 75 µmol.L-1, avec des pertes de biomasse de 33,8 % pour les parties 
aériennes et 30,3 % pour les racines. Pour des concentrations supérieures ou égales à 
150 µmol.L-1 d'As(V), la perte de biomasse pour V. faba est supérieure à 50 % que ce soit sur 
les parties aériennes ou racinaires. De même, une réduction de plus de 50 % de la biomasse 
végétale de V. faba est observée lors de la culture de cette espèce en solution hydroponique 
contenant 50 µmol.L-1 d'arsénite. La perte de biomasse pour cette espèce est aussi mesurée 
pour de faibles quantités d'arsénite ([As(III)] = 25 µmol.L-1). L'As inorganique, quel que soit 





Figure III.42 : Biomasse aérienne et racinaire de S. nigrum et V. faba cultivées en solution 
hydroponique enrichie en As(III) et As(V), (a) Biomasse aérienne stress As(V), (b) Biomasse 
racinaire stress As(V), (c) Biomasse aérienne stress As(III), (d) Biomasse racinaire stress 
As(III), (n = 5). 
 
 Ces résultats confirment une grande sensibilité de V. faba à l'As inorganique, sous la 
forme As(V) et As(III). Le développement de S. nigrum est inhibé seulement pour de fortes 
teneurs en As inorganique, supérieures à 150 µM pour l'As(V) et 50 µM pour l'As(III). De 
plus, lors du stress As, l'inhibition du développement des racines chez les deux espèces 
végétales est plus importante que celui de la biomasse aérienne. 
 Par ailleurs, la culture de ces plantes dans des solutions enrichies en As met en avant 





As(III) égales à 75 µM, les pertes de biomasse des deux espèces végétales sont supérieures à 
celles observées en présence d'As(V) à la même concentration.  
 
 2.2. Effet de l'arsenic sur l'activité photosynthétique de ces espèces 
 La phytotoxicité de l'As peut être la cause d'une inhibition importante de l'activité 
photosynthétique. Les effets de l'As sur l'activité physiologique des plantes dépendent de 
plusieurs paramètres : 
- La forme et la teneur en As dans le substrat de culture ; 
- L'espèce végétale considérée et sa capacité à tolérer l'As. 
 Cette étude est réalisée pour tenter de déterminer les structures cellulaires et protéiques 
altérées par l'As et responsables d'une inhibition du processus de la photosynthèse. 
 De fait, une étude des teneurs en pigments accompagnée de la mesure des échanges 
gazeux et de la fluorescence chlorophyllienne ont été réalisées en fonction de la teneur et de la 
forme de l'As dans la solution hydroponique sur les deux espèces végétales étudiées. Par 
ailleurs, la réalisation de courbe de saturation en CO2 et en intensité lumineuse ont été 
effectuées. 
 
  2.2.1. Impact de l'arsenic sur les teneurs en pigments 
 La Figure III.43 présente les teneurs en chlorophylles a et b et caroténoïdes mesurées 
dans les feuilles de S. nigrum et V. faba cultivées en solution hydroponique enrichie en 
arséniate ou en arsénite. 
 L'étude de la réponse de ces deux espèces végétales à l'As inorganique montre qu'une 
exposition prolongée (14 jours) de V. faba à une concentration supérieure ou égale à 25 µM 
d'AsIII entraîne une réduction significative des teneurs en pigments (Chl a et b et 
caroténoïdes, Figure III.43). Cette réduction est supérieure à 50 % pour les caroténoïdes et les 
Chl a lorsque les individus de V. faba sont exposés à 75 µM d'AsIII. De même, en présence 
d'AsV et pour des concentrations supérieures ou égales à 75 µM, les teneurs en pigments 
mesurées chez V. faba sont réduites significativement. Cependant, lors de la culture de V. faba 
dans une solution hydroponique contenant 150 µM d'AsV, les teneurs en Chl b et en 
caroténoïdes présentent de fortes variations entre les individus d'une même condition ce qui 

































































































Figure III.43 : Teneurs en chlorophylles a et b (graphe a et b),  et en caroténoïdes (c) chez V. 
faba et S. nigrum cultivées en solution hydroponique enrichie en As inorganique, (n = 5, (*) 
différences significatives par rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05). 
 
 S. nigrum est moins sensible que V. faba à l'As inorganique. En effet, la présence 






caroténoïdes). Cependant, l'exposition aux fortes teneurs en AsIII (AsIII = 75 µM) est 
responsable d'une diminution significative de l'ensemble des pigments étudiés.  
La diminution des teneurs en pigments mesurées à différentes concentrations implique 
que l'As inorganique induit un stress plus ou moins marqué chez les deux espèces végétales. 
Par ailleurs, ces résultats confirment la grande sensibilité de V. faba à l'As inorganique, 
observations corrélées à celles réalisées lors de la culture de cette espèce sur des sols 
fortement pollués aux ETM dont l'As. 
AsIII (µmol.L-1)






















































Figure III.44 : Evolution du rapport Chl a/b et Chl tot/Car chez V. faba et S. nigrum cultivées 
en solution hydroponique enrichie en As inorganique (n = 5, (*) différences significatives par 
rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05). 
 
 Dans les conditions contrôles, le rapport Chl a/b, représenté dans la Figure III.44a, est 
de 4,0 et de 2,9 respectivement pour S. nigrum et V. faba. De fait, les chlorophylles a sont 4 
fois plus concentrées que les chlorophylles b chez S. nigrum et presque 3 fois plus 





présence d'As inorganique chez S. nigrum. Au contraire, pour des teneurs élevées d'arsénites 
(75 µm) et d'arséniates (150 µM), le rapport Chl a/b diminue significativement chez V. faba. 
La chlorophylle a semble donc plus sensible que la chlorophylle b au stress As.  
 Par ailleurs, quel que soit les conditions de culture, le rapport Chl tot/Car met en 
évidence une concentration en chlorophylles totales supérieure à celle des caroténoïdes 
(Figure III.44b). En condition contrôle, le rapport est égal à 2,8 et 3,5 respectivement pour V. 
faba et S. nigrum. Une réduction significative de ce rapport est observée à partir de 50 µM 
d'arsénite et 150 µM d'arséniate chez S. nigrum, alors que les teneurs en chlorophylles a et b 
et caroténoïdes chez cette espèce sont impactées qu'en présence de 75 µM d'arsénite. En ce 
qui concerne V. faba, seules les teneurs élevées en arséniate (300 µM) dans la solution 
hydroponique entraînent une diminution significative du rapport Chl tot/Car, variations qui 
caractérisent une réduction plus importante des pigments chlorophylliens par rapport aux 
caroténoïdes pour cette condition de culture.  
 
  2.2.2. Effet de l'arsenic sur le fonctionnement des photosystèmes 
 La Figure III.45 présente les paramètres de la fluorescence de la chlorophylle a 
(Fv/Fm, PSII, F0 et Fm) de S. nigrum et V. faba permettant d'évaluer les effets engendrés par 
l'As sur la capacité et l'efficacité des photosystèmes à convertir l'énergie lumineuse en énergie 
chimique.  
 La fluorescence minimale des plantes à l'obscurité (F0, Figure III.45a) correspond à  
l'intensité de la fluorescence lorsque tous les centres réactionnels du PSII sont ouverts 
(quinones oxydées). Elle est faiblement impactée par l'As inorganique chez S. nigrum, seules 
les teneurs élevées en arsénite (As(III) > 50 µM) augmentent significativement la perte 
d'énergie par fluorescence chez cette espèce. La présence d'arsénite dans la solution 
hydroponique est responsable d'une augmentation significative d'au moins 50 % de F0 chez V. 
faba. Il en est de même pour une concentration d'arséniate supérieure ou égale à 150 µM.  
 La fluorescence maximale des plantes à l'obscurité (Fm) correspond à l'intensité de 
fluorescence quand tous les centres réactionnels du PSII sont fermés (Figure III.45b). Seul 
l'arsénite affecte la fluorescence maximale des plantes à l'obscurité. En effet, elle augmente 
significativement chez V. faba pour des teneurs en As(III) supérieures ou égales à 25 µM, elle 





















































































Figure III.45 : Paramètres de fluorescence de la chlorophylle a mesurés chez S. nigrum et V. 
faba cultivées en solution hydroponique enrichie en AsIII et AsV. Représentation de la 
fluorescence minimale à l'obscurité (F0, a), de la fluorescence maximale à l'obscurité (Fm, b), 
de l'efficience photochimique maximale des PSII (Fv/Fm, c) et du rendement de l'efficience 
photochimique du PSII (PSII, d) (n = 5, (*) différences significatives par rapport aux 







 La différence de fluorescence (Fm-F0) est appelée fluorescence variable (Fv). Elle 
correspond à la mesure de la fraction de l'énergie photonique absorbée convertible en énergie 
chimique (Farineau et Morot-Gaudry, 2011). L'évolution de F0 et Fm en présence d'As 
inorganique met en évidence une réduction de l'énergie photonique absorbée chez V. faba en 
présence d'arséniate et lorsque la teneur en arsénite dans la solution nutritive est supérieure ou 
égale à 50 µM. L'absorption d'énergie photonique chez S. nigrum est réduite dans une seule 
condition, lorsque la concentration en As(III) atteint 75 µM. A partir de la fluorescence 
variable, le rendement quantique maximum de la réaction photochimique des PSII (Fv/Fm) est 
calculé. 
 Les Figures III.45c,d mettent en évidence une inhibition des fonctions du PSII chez V. 
faba. En effet, la présence de l'arsénite, même à faible concentration (25 µM d'AsIII), affecte 
le rendement photochimique des PSII, décrit par les variables Fv/Fm et PSII. Ces résultats 
impliquent que, d'une part, l'arsénite altère l'efficacité photochimique des PSII et leur aptitude 
à réduire l'accepteur primaire QA (déterminés par le rapport Fv/Fm), et d'autre part, est 
responsable d'une réduction de la proportion d'énergie absorbée par les chlorophylles a liées 
au PSII, phénomène caractérisé par une diminution de la variable PSII. Les mesures 
réalisées sur S. nigrum montrent un faible impact de l'As sur le fonctionnement des PSII. En 
effet, seul l'As(III) à forte concentration (75 µM) inhibe le rendement des photosystèmes 
(PSII). Une réduction significative du rapport Fv/Fm de S. nigrum est aussi observée à partir 
de 50 µM d'As(III) et en présence de 150 µM d'As(V).  
 L'activité des photosystèmes est donc principalement altérée en présence d'As(III) 
dont la phytotoxicité est plus marquée que pour l'As(V). Chez V. faba, l'As semble agir 
préférentiellement sur la capacité des chlorophylles a liées au PSII à absorber l'énergie 
lumineuse, caractérisée par une réduction importante de PSII suite à un stress As. 
 
  2.2.3. Effet de l'arsenic sur les échanges gazeux 
 Pour mieux évaluer l'impact de l'As au niveau de l'activité photosynthétique des 
plantes, les échanges gazeux ont été mesurés au niveau des feuilles 24 h avant la récolte des 














































































































































































Figure III.46 : Mesure des échanges gazeux au niveau des feuilles pour les 2 espèces 
végétales cultivées en solution hydroponique enrichie en As inorganique, (a) photosynthèse 
nette (Pn), (b) conductance stomatique (gs), (c) concentration intercellulaire en CO2 (Ci), (d) 
transpiration (Tr), (n = 5, (*) différences significatives par rapport aux conditions contrôles, 








 Les résultats montrent une réduction significative du taux d'assimilation nette du CO2 
(Pn) chez V. faba en présence d'As inorganique et ce quel que soit son degré d'oxydation ou 
les concentrations apportées (Figure III.46a). Cette réduction est couplée à une diminution 
significative de la conductance stomatique (gs) et de la transpiration (excepté pour des teneurs 
en As(V) inférieures à 150 µM) limitant le flux hydrique dans la plante (Figure III.46b,d). 
Cependant, malgré une réduction de gs, la concentration en CO2 intercellulaire ne varie pas 
significativement, elle est comprise entre 169 et 332,7 µmol CO2.mol air-1 (Figure III.46c).  
 S. nigrum, dont le fonctionnement des photosystèmes est moins impacté que chez V. 
faba, présente une réduction significative du taux de photosynthèse nette lors de la culture des 
individus dans des solutions hydroponiques très enrichies en As(V) (300 µmol.L-1) ou en 
As(III) (75 µmol.L-1) (Figure III.46a). Cette réduction est accompagnée, en présence de 
75 µM d'As(III), d'une diminution significative de la conductance stomatique et de la 
transpiration (Figure III.46b,d). 
 
 L'As inorganique a donc une influence sur la capacité des plantes à assimiler le CO2, 
notamment chez V. faba. Par ailleurs, il influe sur les flux hydriques au sein de la plante 
perturbant l'absorption et le transport des nutriments et donc in fine le développement des 
plantes.  
 
2.2.4. Evolution de l'assimilation du CO2 par les plantes en fonction de 
l'intensité lumineuse et de la concentration en CO2 
   2.2.4.1. Courbe de saturation lumineuse 
 La Figure III.47 présente les courbes de saturation lumineuse qui correspond à 
l'évolution de la photosynthèse nette de V. faba et S. nigrum en fonction de l'intensité 
lumineuse apportée. Pour les deux espèces, l'augmentation de l'intensité de l'éclairement 
stimule l'assimilation du CO2 par les plantes jusqu'à un certain seuil dépendant des conditions 

















































S. nigrum V. faba
Figure III.47 : Courbes de saturation de la photosynthèse de plants de S. nigrum et V. faba en 
fonction de la densité du flux de photons (de 0 à 2000 µmol.m-².s-1) après 14 jours de stress 
As. La teneur en CO2 est maintenue à 360 ppm et la température à 20 °C (n = 5).  
 
 A partir de ces courbes de saturation lumineuse, certains paramètres photosynthétiques 
relatifs au fonctionnement des PSII sont présentés dans le Tableau III.19. En effet, ces 
courbes permettent de mesurer indirectement la respiration à l'obscurité (Rd) assimilée à la 
respiration mitochondriale. De même, elles permettent d'évaluer le point de compensation 
lumineux () qui caractérise l'intensité lumineuse nécessaire pour que l'assimilation de CO2 
compense juste la respiration (Pn = 0). L'éclairement saturant (IS) ou optimal correspond à 
l'intensité lumineuse permettant d'obtenir le taux maximal d'assimilation nette du CO2 (Pn 
maxPPFD). Au-delà de cette valeur, la capacité d'absorption des photons dépasse la capacité de 
leur utilisation. Les réactions d'assimilation du CO2 deviennent limitantes et la photosynthèse 
présente une intensité maximale. Enfin, dans la partie linéaire de la pente, la lumière est 
limitante, le coefficient directeur de cette pente détermine le rendement de l'absorption des 
photons appelé le rendement quantique foliaire de la fixation du CO2 (CO2). 
 
 De manière générale, une variation significative est observée pour de nombreux 
paramètres (Rd, , Pn maxPPFD et CO2) liés à l'activité photosynthétique de V. faba. En effet, 
la respiration à l'obscurité de V. faba augmente avec la teneur en As(III) et As(V) dans la 
solution hydroponique. Ces variations sont significatives par rapport aux conditions témoins à 
partir d'un apport de 50 µM d'arsénite et 75 µM d'arséniate. De même, une augmentation   
significative de l'intensité de compensation () est observée à partir de 25 µM d'As(III) et 
E

75 µM d'As(V). L'As a donc un impact important sur l'efficacité photosynthétique de V. faba. 
Par ailleurs, la sensibilité de V. faba à l'As est caractérisée par une forte diminution de 
l'assimilation nette maximale de CO2 (Pn maxPPFD), elle est au moins onze fois plus faible en 
présence d'As(III) et de trois à treize fois plus faible en présence d'As(V). Enfin, le rendement 
quantique de la fixation du CO2 (CO2) de V. faba est altéré en présence d'arsénite et 
d'arséniate même à de faibles concentrations dans la solution hydroponique. Seule l'intensité 
saturante ne présente pas de variation significative en présence d'As inorganique. D'autre part, 
dans certaines conditions de culture, l'éclairement supérieur à 1000 µmol.m-2.s-1 entraîne une 
légère diminution de la photosynthèse nette décrit par le calcul des coefficients directeurs 
présentés dans la Tableau III.20. Ce phénomène, observé pour des teneurs en As(III) de 
25 µM et de 75 µM ainsi qu'en présence d'As(V) traduit une légère photoinhibition à ces 
niveaux d'éclairement (Bigot et al., 2007). Ces résultats confirment les fortes perturbations 
engendrées par l'As au niveau de l'activité photosynthétique de cette espèce. En effet, d'après 
ces premiers résultats, l'action de l'As chez V. faba se focalise sur le fonctionnement du PSII 
et plus particulièrement sur sa capacité à capter l'énergie lumineuse. 
 L'activité photosynthétique de S. nigrum est moins perturbée en présence d'As 
inorganique. Seules les teneurs élevées en As(III) (75 µM) et en As(V) (300 µM) entraînent 
une augmentation significative de la respiration à l'obscurité (Rd) et de l'éclairement saturant 
(IS), une inhibition de l'assimilation nette en CO2 (Pn maxPPFD) et une altération du rendement 
quantique foliaire (CO2). Le point de compensation () augmente significativement lorsque 
les teneurs en As(V) dans la solution hydroponique sont supérieures ou égales à 150 µM, 
aucune variation significative de  n'est observée en présence d'arsénite. Ces résultats 
semblent indiquer une faible action de l'As sur le fonctionnement des PSII chez S. nigrum, 
leur activité étant inhibée seulement pour des teneurs élevées en As(V) (300 µM) et en As(III) 
(75 µM). Cependant, le Tableau III.20 semble indiquer un phénomène de photoinhibition en 
présence d'As(III) et d'As(V) à fortes concentrations (300 µM). Ce phénomène est plus 
marqué chez S. nigrum que chez V. faba. 
 Par ailleurs, les résultats montrent une altération significativement plus importante de 
l'activité photosynthétique de V. faba en présence d'arsénite dans la solution hydroponique 
qu'en présence d'arséniate à la même concentration (As(III) C3 = As(V) C1 = 75 µM). Cette 
différence de toxicité n'est pas observée chez S. nigrum. 
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Tableau III.19 : Mesures indirectes de la respiration à l'obscurité (Rd, µmol.m-2.s-1), du point de compensation lumineux (, µmol.m-2.s-1), de 
l'éclairement saturant (IS, µmol.m-2.s-1), du taux maximal d'assimilation nette du CO2 (Pn maxPPFD, µmol.m-2.s-1) et du rendement quantique de la 
fixation du CO2 (CO2, µmol.m-2.s-1) (n = 5, (*) différences significatives par rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05).  

Rd  IS Pn maxPPFD CO2 

S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba 
Contrôle 2,0 ± 0,2 1,4 ± 0,4 31,7 ± 2,5 17,9 ± 3,23 450,0 ± 129,1 500,0 ± 115,5 11,6 ± 2,4 20,9 ± 3,4 0,067 ± 0,009 0,076 ± 0,010 
AsIII C1 1,9 ± 0,8 1,6 ± 0,5 30,3 ± 15,1 70,1 ± 12,1* 400,0 ± 0,0 466,7 ± 94,3 8,8 ± 1,5 1,8 ± 0,1* 0,065 ± 0,003 0,024 ± 0,004* 
AsIII C2 2,1 ± 0,4 3,5 ± 1,7* 34,2 ± 4,4 81,0 ± 23,0* 525,0 ± 150,0 425,0 ± 125,8 9,7 ± 3,9 1,8 ± 0,6* 0,060 ± 0,005 0,035 ± 0,011* 
AsIII C3 1,9 ± 0,3 3,3 ± 0,1* 50,9 ± 17,1 92,3 ± 10, 8* 700,0 ± 346,1* 375,0 ± 50,0 4,2 ± 1,8* 1,0 ± 0,8* 0,042 ± 0,014* 0,036 ± 0,006* 
AsV C1 1,9 ± 0,5 2,8 ± 0,5* 31,0 ± 53,4 53,4 ± 11,5* 600,0 ± 163,3 600,0 ± 163,3 12,0 ± 3,6 6,4 ± 0,9* 0,063 ± 0,015 0,054 ± 0,004* 
AsV C2 2,3 ± 0,6 3,3 ± 1,3* 58,5 ± 20,8* 75,5 ± 10,2* 500,0 ± 115,5 525,0 ± 95,7 9,0 ± 5,5 3,0 ± 0,5* 0,051 ± 0,021 0,043 ± 0,012* 





Tableau III.20 : Coefficients directeurs des courbes de saturation lumineuse de S. nigrum et V. 
faba lorsque l'éclairement est compris entre 1000 et 2000 µmol.m-2.s-1.  
 S. nigrum V. faba 
Contrôle 0,00016 0,0035 
C1 As(III) (25 µM) -0,00029 -0,00007 
C2 As(III) (50 µM) -0,00038 0,00006 
C3 As(III) (75 µM) -0,00070 -0,00015 
C1 As(V) (75 µM) 0,00035 -0,00019 
C2 As(V) (150 µM) 0,00012 -0,00041 
C3 As(V) (300 µM) -0,00054 -0,00012 
 
   2.2.4.2. Courbe de saturation en CO2 
 La Figure III.48 présente les courbes de saturation en CO2. Elles décrivent l'évolution 
de la photosynthèse nette de V. faba et S. nigrum en fonction de la concentration ambiante en 
CO2 comprise entre 0 et 1500 µmol.mol air-1. 
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Figure III.48 : Courbe de saturation en CO2, intensité lumineuse fixée à 400 µmol.m-2.s-1. 
Evolution du taux de photosynthèse nette (Pn) de plants de S. nigrum et V. faba en fonction de 
la concentration externe en CO2 après 14 jours de stress As, (n = 5). 
 
 De manière générale, l'évolution de ces courbes montre une augmentation 
proportionnelle de l'assimilation du CO2 par V. faba et S. nigrum avec la concentration 
externe en CO2 jusqu'à atteindre une valeur seuil variant en fonction des conditions de culture. 
Le CO2 augmente l'activité photosynthétique en stimulant l'activité carboxylase de la Rubisco. 
Pour certaines conditions et en fonction de l'espèce végétale, une diminution de la 
photosynthèse nette est observée pour de fortes teneurs en CO2. 
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 De ces courbes, différents paramètres photosynthétiques relatifs à la fixation du CO2 
par la Rubisco peuvent être déduits (Tableau III.21) : 
- La photorespiration (Rl) qui représente l'activité oxygénase de la Rubisco (lorsque 
Ca = 0) ; 
- Le point de compensation en CO2 (*) (lorsque Pn = 0) ; 
- Le taux de carboxylation maximal de la Rubisco (Vc max) (coefficient directeur 
de la partie linéaire de la courbe Pn/Ci) ; 
- Le taux maximal d'assimilation nette du CO2 (Pn maxCi). 
 
 Chez V. faba, l'apport d'As inorganique dans la solution a pour effet d'inhiber le 
fonctionnement de la Rubisco. En effet, la photorespiration (Rl) ainsi que la vitesse de fixation 
du CO2 (Vc max) diminue en présence d'As inorganique. Deux hypothèses peuvent être 
avancées : 
- L'As inorganique inhibe les activités oxygénase et carboxylase de la Rubisco par 
altération du site actif des sous unités de la Rubisco (Siedlecka et Krupa, 2004 ; Mateos-
Naranjo et al., 2012) ; 
- L'As cause une dégradation des sous-unités de la Rubisco (Duquesnoy et al., 
2009 ; Ahsan et al., 2010). 
Ce phénomène a pour conséquence une altération importante de l'assimilation du CO2 
par la plante (Pn max).  
 De même, le taux maximal de photosynthèse nette de S. nigrum diminue 
significativement lorsque la concentration en As dans la solution de culture augmente. Cette 
diminution semble répondre à l'inhibition de l'activité carboxylase de la Rubisco en présence 
d'As(V) et de teneurs élevées en As(III). Une réduction de la photorespiration chez cette 
espèce est observée pour les fortes teneurs en As(V) dans la solution hydroponique (300 µM). 
Par ailleurs, l'As n'entraîne pas de perturbation significative du point de compensation en CO2 
(*), il varie autour de 40 µmol.m-2.s-1. 
 L'As provoque donc une inhibition de l'activité de la Rubisco au niveau de ses 
fonctions carboxylase et oxygénase. Cette réduction est en partie responsable de la baisse de 
l'activité photosynthétique des plantes en présence d'As inorganique. L'altération de l'activité 
photosynthétique chez S. nigrum est moins marquée que chez V. faba, elle permet ainsi à la 
plante de maintenir une activité photosynthétique nécessaire à son développement. Par 
ailleurs, ces résultats mettent en évidence, comme précédemment, une toxicité plus 
importante de l'arsénite que de l'arséniate chez V. faba, qui ne se reflètent pas chez S. nigrum. 
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Tableau III.21 : Mesures indirectes de la photorespiration (Rl, µmol.m-2.s-1), du point de compensation en CO2 (*, µmol.m-2.s-1), du taux de 
carboxylation maximal (Vc max, µmol.m-2.s-1) et du taux maximal d'assimilation nette du CO2 (Pn maxCi, µmol.m-2.s-1) déterminés à partir des 
courbes de saturation en CO2 réalisées à une intensité lumineuse de 400 µmol.m-2.s-1 (n = 5, (*) différences significatives par rapport aux 
conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05).  

Rl * Vc max Pn maxCi 

S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba S. nigrum V. faba 
Contrôle 2,63 ± 0,25 3,73 ± 1,38 38,00 ± 11,92 35,54 ± 11,64 91,95 ± 28,00 105,43 ± 20,65 23,28 ± 0,97 17,09 ± 6,12 
AsIII C1 2,70 ± 0,55 0,87 ± 0,12* 38,28 ± 16,59 48,34 ± 29,37 86,62 ± 9,21 41,48 ± 19,67* 13,77 ± 3,14* 8,74 ± 3,09* 
AsIII C2 2,51 ± 0,39 1,49 ± 1,24* 38,59 ± 23,80 85,63 ± 59,94* 87,23 ± 10,33 62,48 ± 32,03* 18,07 ± 1,25* 9,72 ± 5,82* 
AsIII C3 2,02 ± 0,51 2,40 ± 0,99* 44,98 ± 9,48 67,70 ± 24,75 51,15 ± 2,96* 42,05 ± 11,30* 14,15 ± 1,08* 2,09 ± 0,26* 
AsV C1 3,30 ± 1,33 1,53 ± 0,16* 60,69 ± 22,38 33,51 ± 17,04 67,23 ± 6,18* 53,70 ± 16,87* 19,78 ± 2,10* 8,17 ± 1,17* 
AsV C2 2,06 ± 0,41 1,16 ± 0,15* 39,87 ± 19,40 38,91 ± 5,46 60,70 ± 22,34* 39,82 ± 7 33* 15,33 ± 6,99* 7,96 ± 2,73* 






 3. Impact de l'As sur les lipides membranaires 
 
 Les lipides membranaires apparaissent, et notamment chez les végétaux, comme des 
acteurs majeurs des grandes fonctions physiologiques (processus bioénergétique et 
photosynthétique, réponses aux stress biotiques et abiotiques, reproduction et 
développement...) (Le Guédard et al., 2008). L'étude de la composition lipidique et de leur 
dégradation par peroxidation peut ainsi permettre d'évaluer l'impact de l'As sur l'activité 
physiologique des plantes et renseigner sur le niveau de perturbation du métabolisme de la 
plante. 
 
 3.1. Composition en acide gras des feuilles 
 Les travaux réalisés par Le Guédard et al. (2008, 2012) ont montré que la composition 
en acides gras (et plus précisément la valeur du rapport C18:3/(C18:0+C18:1+C18:2)) des feuilles 
de végétaux présente les caractéristiques d'un biomarqueur métabolique d'effet et d'exposition 
aux ETM. Ainsi, l'utilisation chez les végétaux, des lipides foliaires comme biomarqueur de la 
contamination des sols par les ETM peut permettre d'évaluer la toxicité de l'As chez ces deux 
espèces végétales. Ce biomarqueur d'exposition à conduit à l'élaboration d'une norme AFNOR 
sur la qualité des sols (Le Guédard et Bessoule, Norme AFNOR X31-233, sous presse). 
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Figure III.49 : Valeurs moyennes du biomarqueur lipidique (rapport 
C18:3/(C18:0+C18:1+C18:2)) dans les feuilles de V. faba et S. nigrum en fonction de la 
forme et de la concentration en As inorganique (n = 5, (*) différences significatives par 
rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05). 
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 D'une part, ces résultats mettent en évidence une composition lipidique dans les 
feuilles de ces deux espèces végétales dominée par les acides gras polyinsaturés 
principalement représentés par l'acide linolénique (C18:3, Figure III.49). En effet, les acides 
gras polyinsaturés représentent plus de 70 % des acides gras des feuilles chez les deux espèces 
végétales en condition contrôlée (75 et 72 % respectivement pour V. faba et S. nigrum), 
l'acide linolénique représentant à lui seul environ 55 % de l'ensemble des lipides. 
 D'autre part, la proportion d'acide linolénique (C18:3) dans les feuilles de V. faba 
diminue significativement en réponse à une augmentation des teneurs en As dans la solution 
hydroponique, en particulier en présence d'arséniate. A l'inverse, une augmentation de la 
proportion de l'acide linoléique (C18:2), de l'acide oléique (C18:1) et des acides gras 
stéariques (C18:0) avec les teneurs en As inorganique est observée chez cette même espèce. 
De même, une augmentation significative de la proportion en acide linoléique a été relevée 
chez S. nigrum pour des teneurs en arsénite de 50 µM. De fait, l'évolution du biomarqueur 
lipidique (rapport C18:3/(C18:0+C18:1+C18:2), Figure III.49) lors d'un stress arsénié montre 
une réduction significative de celui-ci en présence d'arséniate faiblement concentré (à partir 
de 75 µM) et pour des teneurs de 75 µM d'arsénite dans la solution hydroponique chez V. 
faba. Dans les feuilles de S. nigrum, les variations observées du biomarqueur lipidique ne sont 
pas significatives exceptées pour une condition, en présence de 50 µM d'arsénite. La 
réduction du rapport C18:3/(C18:0+C18:1+C18:2) semble ainsi indiquer un impact plus 
marqué de l'As sur les teneurs d'acides gras tri-insaturés (C18:3). Des résultats similaires ont 
été observés dans des feuilles de plantules de colza traitées au Cd (Ben Youssef et al., 2005). 
Par ailleurs, ces résultats montrent un impact plus marqué de l'As sur la composition lipidique 
des feuilles de V. faba, qui confirme une grande sensibilité de cette espèce à l'As. 
 
 3.2. Mesure de la peroxidation des lipides membranaires 
 L'étude de la peroxidation lipidique donne des informations complémentaires sur l'état 
des lipides membranaires des feuilles. Ceux-ci jouent un rôle important dans l'activité 
photosynthétique ainsi que dans la structure et la fonction des membranes cellulaires, siège de 
divers échanges métaboliques dans la cellule. L'appréciation de l'importance du stress oxydant 
chez ces deux espèces végétales causé par l'As peut ainsi être évaluée par le dosage du 
malonyldialdéhyde (MDA), un des produits terminaux formés lors de la peroxidation des 
lipides membranaires. A la notion initiale de dosage du malonyldialdéhyde, s'est 
progressivement substituée la notion de substances réactives à l'acide thiobarbiturique 
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(TBARS) (Khan, 2007). La Figure III.50 présente les teneurs en TBARS mesurées au niveau 






















































Figure III.50 : Mesure des teneurs en TBARS dans les feuilles de V. faba et S. nigrum 
cultivées en solution hydroponique enrichie en As(III) ou en As(V) (n = 5, (*) différences 
significatives par rapport aux conditions contrôles, ANOVA, p < 0,05). 
 
 Les résultats montrent une forte production de TBARS dans les feuilles de V. faba 
cultivées en présence d'As(III) et d'As(V). La concentration en TBARS est 3 à 4 fois plus 
importante que celle mesurée en condition témoin, ce qui implique un stress oxydatif 
important. Dans les feuilles de S. nigrum la formation de TBARS augmente significativement 
à partir de 50 µM d'arsénite et 75 µM d'arséniate. Cependant cette augmentation est moins 
prononcée que pour V. faba, elle est de 44 % en présence de 75 µM d'As(V) et atteint 62 % en 
présence de 75 µM d'As(III). Ces observations confirment une toxicité plus importante de 
l'arsénite par rapport à l'arséniate chez les deux espèces végétales. Par ailleurs, la formation de 
TBARS dans la plante est directement reliée à la teneur en As inorganique dans la solution 
nutritive particulièrement chez V. faba. Celle-ci est mise en évidence par l'existence, chez V. 
faba, d'une corrélation positive entre  la production de TBARS et la concentration en As dans 
la solution nutritive (R² = 0,80 pour l'AsIII et R² = 0.76 pour l'AsV). Ces substances, formées 
lors de la peroxidation des lipides membranaires, peuvent donc être utilisées comme 
bioindicateur de l'état de stress de la plante. En effet, comme observé lors de l'étude de 
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l'activité physiologique de V. faba, l'As inorganique entraîne d'importantes perturbations du 
métabolisme de la plante, mis en évidence par une forte production de TBARS.  
 
 4. Discussion 
  
 Dans les sols industriels fortement contaminés par l'As, la fraction échangeable et 
acido-soluble de l'As, facilement mobilisable, représente une part faible des teneurs totales 
observées dans ces milieux anthropisés. De fait, les concentrations d'As inorganique dans la 
solution nutritive surexposent les plantes à ce métalloïde. En effet, l'offre de l'As lors de 
culture hydroponique reflète, dans une certaine mesure, la phytodisponibilité de l'As présent 
dans la solution du sol ou faiblement adsorbé aux constituants du sol (Moreno-Gimenez et al., 
2010). L'étude de la phytotoxicité de l'As dans ces conditions, en terme de production de 
biomasse, de fonctionnement des appareils photosynthétiques, de stress oxydatif ou de teneurs 
en As dans la plante, peut ainsi être extrapolée pour évaluer le comportement des plantes sur 
sol pollué et leur implication dans un processus de phytoremédiation.  
 
 4.1. Absorption et stockage de l'arsenic dans les plantes 
 L'absorption d'As inorganique par V. faba et S. nigrum a augmenté en réponse aux 
quantités apportées d'As(III) ou d'As(V) dans la solution. Chez V. faba, une corrélation 
positive (R² = 0,99) entre les concentrations en As dans la solution et les teneurs mesurées 
dans les racines a été observée pour l'As(III) et pour l'As(V) à l'exception des teneurs élevées 
en As(V) (300 µM). Pour cette dernière condition, la capacité d'absorption de V. faba a 
fortement diminué. Ceci peut être corrélé à une réduction drastique de la biomasse racinaire 
associée à une sénescence des tissus racinaires. Une accumulation de l'As proportionnelle à la 
quantité d'As inorganiques en solution chez des espèces non accumulatrices d'As a été 
observée dans plusieurs travaux (Carbonell et al., 1998 ; Arnetoli et al., 2008 ; Moreno-
Gimenez et al., 2012). Ces différents résultats semblent indiquer qu'il n'existe pas de 
régulation dans l'absorption des formes inorganiques de l'As chez V. faba. Cette absence de 
contrôle peut être considérée comme un signe de sensibilité au polluant (Verbruggen et al., 
2009). Pour S. nigrum, l'absorption des formes inorganiques de l'As est réduite à partir d'une 
certaine concentration accumulée dans la plante. S. nigrum semble être capable de contrôler 
l'absorption d'As, qui se stabilise autour de 1 400 mg.kg-1 MS pour l'As(V) et 650 mg.kg-1 MS 
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pour l'As(III) en moyenne dans la plante. Abercrombie et al. (2008) ont mis en évidence un 
phénomène de régulation de l'expression des gènes codant pour les transporteurs du phosphate 
et permettant de limiter l'absorption d'As(V). Par ailleurs, Wang et son équipe (2010) ont 
observé l'oxydation d'une fraction de l'As(III) (de 16 à 76 %) en As(V) dans un milieu de 
culture oxygéné. Ces deux phénomènes pourraient ainsi expliquer la régulation de l'absorption 
de l'arsénite et de l'arséniate par les transporteurs du phosphate chez S. nigrum. Par ailleurs, 
l'étude des facteurs de translocation a mis en évidence un stockage de l'As inorganique 
majoritairement dans les racines pour les deux espèces. En effet, les ions arséniates peuvent 
être réduits en arsénites dans les racines par l'action de l'arséniate réductase, l'As(III) 
complexé à des phytochélatines peut être transporté et sequestré dans les vacuoles racinaires 
via des transporteurs ABC localisés sur les tonoplastes des vauoles racinaires (Song et al., 
2010 ; Mendoza-Cózatl et al., 2010). Les racines jouent ainsi le rôle d'organe piège limitant la 
toxicité de l'As et améliorant la tolérance des plantes (Geng et al., 2006 ; Mateos-Naranjo et 
al., 2008 ; Bech et al., 2012).  
 
 4.2. Toxicité de l'As et impact sur l'activité photosynthétique 
 L'accumulation de l'As peut être responsable de dommages importants dans le 
fonctionnement et le développement de la plante. Des études sur la toxicité de l'As ont montré 
que les espèces végétales non résistantes à l'As subissent un stress important lors d'une 
exposition à l'As inorganique responsable de symptômes tels que la réduction du taux de 
photosynthèse (Stoeva et al., 2003 et 2005) ou l'inhibition de la croissance du système 
racinaire pouvant entraîner une réduction significative de la croissance et du développement 
des plantes et même leur mort (Panda et al., 2010). Ces observations sont des processus 
observés chez V. faba. En effet, une réduction de la photosynthèse nette est observée en 
présence d'arsénite et d'arséniate à faibles concentrations (à partir de 25 µM d'As(III) et de 
75 µM d'As(V)) chez V. faba et pour des teneurs très élevées (75 µM d'As(III) et 300 µM 
d'As(V)) chez S. nigrum. Celle-ci est accompagnée chez V. faba d'une réduction de la 
conductance stomatique et de la transpiration sans variation significative de la concentration 
intercellulaire en CO2. Ces observations impliquent que la limitation de la voie stomatique 
n'est pas responsable de la réduction de l'activité photosynthétique. D'autres voies d'action de 
l'As peuvent être avancées, la perturbation du fonctionnement des photosystèmes, une 




  4.2.1. Effet de l'arsenic sur le fonctionnement des photosystèmes 
 Dans un premier temps, cette étude a mis en évidence un impact de l'As sur les teneurs 
en chlorophylles et caroténoïdes suite à l'inhibition de leurs biosynthèses (Li et al., 2007 ; 
Rahman et al., 2007). La diminution des teneurs en chlorophylles est principalement associée 
à une action inhibitrice de l'As sur l'activité de l'enzyme 5-aminolévulinate déhydratase 
(ALAD) régulant la disponibilité de l'acide δ aminolévulinique (ALA), le précurseur des 
tétrapyrroles (Jain et Gadre, 2004). D'autre part, Mateos-Naranjo et al. (2012) ont montré que 
chez Spartina densiflora, un stress arsénié entraîne une réduction des teneurs en Mg et en Fe, 
éléments indispensables dans la synthèse des chlorophylles. La diminution du rapport Chl a/b 
dans certaines conditions de stress arsénié ([AsV] > 150 µM et [AsIII] > 75 µM) chez V. faba 
pourrait être la conséquence d'une augmentation de l'oxydation des groupes méthylés de la 
chlorophylle a, processus observés chez des lichens en présence d'un excès de Cu (Chettri et 
al., 1998). De plus, ces perturbations pourraient être une indication des altérations de la 
membrane des thylakoïdes entraînant une inhibition des capacités photosynthétiques (Päivöke 
et Simola, 2001).  
 De ce fait, les antennes collectrices des PSII (LHC), moins concentrées en pigments 
chlorophylliens, limitent la capacité d'absorption de l'énergie lumineuse (Petit et al., 2008). 
L'action de l'As sur les teneurs en pigments chlorophylliens se matérialise donc sur 
l'efficience photochimique des PSII (EPSII). Néanmoins, la réduction de EPSII peut être 
consécutive à la diminution de la saturation photochimique (qP), reflétant la proportion des 
centres réactionnels du PSII ouverts, accompagnée d'une augmentation du quenching non 
photochimique (NPQ). Ceci impliquerait une dissipation de la lumière en excès sous forme de 
chaleur permettant la protection de la plante contre les dommages induits par un excès de 
lumière (Maxwell et Johnson, 2000). Parallèlement, l'As inorganique a un effet néfaste sur 
l'efficacité photochimique des PSII et sur leur capacité à réduire l'accepteur primaire QA. En 
effet, chez V. faba et dans une moindre mesure chez S. nigrum, la variable Fv/Fm réagit 
négativement lors d'une exposition à l'As inorganique. Elle reflète une altération de la 
structure et du fonctionnement des PSII, résultats confirmés par les travaux de Stoeva et 
Bineva (2003) sur l'avoine. La diminution de Fv/Fm résulte d'une augmentation de F0, et d'une 
diminution de Fm. Ainsi, au-delà de l'état de réduction des quinones A, l'As semble inhiber 
l'activité du centre réactionnel P680 qui contient une paire de molécules de chlorophylles a 
spécifiques vers lesquelles convergent l'énergie d'un photon captée par les antennes 
collectrices (LHC). De même la sensibilité à l'As du complexe d'émission de l'oxygène, à 
l'origine de la libération d'électrons, est matérialisée par la diminution des paramètres de 
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fluorescence EPSII et Fv/Fm. De fait, l'inhibition de l'efficacité des PSII, complexe multi 
protéique composé de 25 sous-unités, peut être causée par l'altération des sites donneurs 
d'électrons (P680) ou des sites accepteurs (QA) (Cornic, 2007). Ces altérations ont été 
également observées pour des polluants métalliques tels que le Pb et le Cd sur de l'orge 
(Hordeum vulgare L.) par Kalaji et Loboda (2007). L'As influe donc négativement sur 
l'organisation structurelle des photosystèmes et est responsable d'une réduction de l'énergie 
lumineuse absorbée ainsi que de l'altération de l'efficacité photochimique des PSII. Ces 
phénomènes sont largement observés chez V. faba qui présente une perturbation importante 
du fonctionnement des PSII matérialisée par une réduction des pigments foliaires et des 
paramètres de fluorescence en présence d'arsénite et d'arséniate même faiblement concentrés. 
L'inhibition du fonctionnement des PSII et l'altération de leur structure n'ont été observées que 




Figure III.51 : Représentation du rendement quantique de la fixation du CO2  (CO2, µmol.m-
2
.s-1) en fonction des teneurs en chlorophylles totales dans les feuilles. 
 
 Les courbes de saturation lumineuse confirment l'altération des fonctions du PSII dans 
la captation de l'énergie lumineuse et la conversion de celle-ci en énergie chimique nécessaire 
pour l'assimilation du CO2. En effet, une diminution significative du rendement quantique de 
la fixation du CO2 (CO2) est observée en présence d'As inorganique. Cette diminution est 
significative chez V. Faba pour de faibles teneurs en As inorganique. Elle est significative 
pour S. nigrum dans des conditions extrêmes de stress en As(III) ([As(III)] = 75 µM) et en 
As(V) ([As(V)] = 300 µM), conditions responsables d'une altération des teneurs en 


chlorophylles. De fait, d'après la Figure III.51, une corrélation existe entre les teneurs en 
chlorophylles totales et le rendement quantique de la fixation du CO2 (R² = 0,68).  
 
 D'autre part, la présence de l'As inorganique perturbe la respiration à l'obscurité des 
plantes, notamment chez V. faba. Par conséquent, l'énergie lumineuse nécessaire pour que la 
photosynthèse compense la respiration (Pn = 0) est d'autant plus importante, l'intensité de 
compensation suit donc la même évolution que R0. De même, l'énergie lumineuse nécessaire 
pour atteindre le taux maximal d'assimilation nette du CO2 augmente en condition de stress, 
l'impact de l'As inorganique étant là encore moins marqué chez S. nigrum.  
 
  4.2.2. Effet de l'arsenic sur l'activité de la Rubisco 
 Au-delà du fonctionnement des photosystèmes, l'activité photosynthétique est régulée 
par la fixation du CO2 par la plante et son assimilation via le cycle de Calvin. Celle-ci semble 
inhiber par la présence de l'As inorganique. En effet, les courbes de saturation en CO2 
montrent une action de l'As sur l'activité Rubisco, avec l'inhibition, d'une part, des fonctions 
oxygénases entraînant une diminution de la photorespiration (Rl) et, d'autre part, des fonctions 
carboxylases synonyme de réduction dans l'assimilation du CO2 via le cycle de Calvin. Cette 
altération du fonctionnement de la Rubisco en présence d'As inorganique, observée dans de 
nombreuses  études sur le stress As chez les plantes (Duquesnoy et al., 2009 ; Ahsan et al., 
2010 ; Mateos-Naranjo et al., 2012), peut avoir plusieurs explications. Elle peut être causée 
par une limitation de l'activité de la Rubsico suite à la fixation de l'As sur les sites actifs de 
l'enzymes (Akter et al., 2004). Cette altération peut aussi être provoquée par une faible 
régénération du Ribulose 1,5-bisphosphate (RuBP) ou une diminution du taux d'utilisation des 
phosphates trioses (TPU) (Sharkey et al., 2007). Duquesnoy et  al. (2009) soulèvent la 
possibilité que le dysfonctionnement de la Rubisco pourrait être causé par une augmentation 
du catabolisme du pool protéique de la Rubisco. Enfin, Ahsan et al. (2010) émet l'hypothèse 
d'une régulation à la baisse de l'activité Rubisco et des ribonucléoprotéines chloroplastiques 
en réponse au stress As. L'altération du fonctionnement de la Rubisco a une répercussion 
directe sur le taux maximal d'assimilation du CO2 (Pn maxCi), qui est réduit significativement 
en présence d'As inorganique chez les deux espèces végétales. Chez S. nigrum, l'activité de la 
Rubsico a été inhibée en présence d'arséniate même faiblement concentré et en présence de 
teneurs élevées en arsénite ([As(III)] = 75 µM). Chez V. faba, l'apport d'As inorganique dans 
la solution hydroponique, quelle que soit sa forme et sa concentration (excepté en présence de 
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25 µM d'As(III)), entraîne une réduction de plus de 50 % de l'activité de la Rubisco, ayant 
pour conséquence immédiate une réduction drastique de l'assimilation nette de CO2. 
 
  4.2.3. Phénomène de photoprotection et de photoinhibition 
 Un phénomène de photoinhibition est observé chez les deux espèces végétales en 
condition de stress arsénié. Cette réaction est observée lors de forts éclairements et en 
présence d'As(III) et des teneurs élevées en As(V) (300 µM) chez S. nigrum et en présence 
d'As(V) et des teneurs élevées en As(III) (75 µM) chez V. faba. Ce phénomène est provoqué 
par une forte lumière induisant la production d'Espèce Réactive à l'Oxygène (ERO) qui 
inactivent les centres réactionnels des PSII et pourraient ainsi expliquer la diminution de 
l'efficience photochimique des PSII (Fv/Fm) (Cornic, 2007). En effet, si l'énergie d'excitation 
de la chlorophylle est supérieure à celle qui peut être convertie en flux électronique, ou si le 
flux électronique destiné à la photochimie est supérieur aux capacités de carboxylation ou 
d'oxygénation de la Rubisco, des ERO peuvent se former et conduire à un stress 
photooxydatif (Adams et al., 2005). L'altération de l'activité du PSII sous une forte lumière 
peut donc être un déséquilibre entre les photodommages, caractérisés principalement par la 
dégradation des protéines des PSII, et l'inhibition des protéines et enzymes nécessaires à la 
réparation du système et notamment les protéines D1 et D2 (Kim et Lee, 2005). Selon une 
étude de Murata et son équipe (2007), il semble que les contraintes environnementales, à 
l'exception d'un excès de lumière, agissent principalement en inhibant la réparation des PSII, 
cette observation est confortée par les travaux de Pagliano et al. (2006) sur le Cd. De fait, le 
phénomène de photoinhibition observé chez les deux espèces végétales lors d'un stress arsénié 
semble être, dans certaines conditions, la conséquence de l'altération des fonctions et de la 
structure des PSII. Parallèlement, afin de limiter les transferts d'énergie et la formation des 
ERO, des mécanismes adaptatifs permettent la régulation de la synthèse de molécules clés (en 
particulier les chlorophylles) ou de l'activité d'enzymes impliquées dans la photosynthèse 
(Dazy, 2008). Ces mécanismes de photoprotection visent à équilibrer l'activité des différents 
processus de la photosynthèse entre eux et en fonction de la demande en assimilats (Adams et 
al., 2005). En l'absence de perturbations significatives de l'activité photosynthétique, tant au 
niveau des photosystèmes qu'au niveau de l'activité de la Rubisco, ce phénomène de 
photoinhibition pourrait être considéré comme un mécanisme de photoprotection chez S. 
nigrum. Il vise à réduire la phytotoxicité de l'As et par conséquent la production d'ERO, et 
ainsi limiter le stress oxydatif chez S. nigrum en présence d'As. Par ailleurs, la réduction du 
rapport Chl tot/Car, observée principalement chez S. nigrum à partir de 50 µM d'arsénite et 
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150 µM d'arséniate en solution, met en évidence une augmentation de la proportion des 
caroténoïdes par rapport aux chlorophylles en condition de stress arsénié. Les caroténoïdes, 
capables d'éliminer les états triplets de la chlorophylle ainsi que l'oxygène singulet (Cornic, 
2007), pourraient ainsi favoriser les mécanismes de protection des photosystèmes mises en jeu 
par la plante. Ce phénomène est aussi mesuré chez V. faba en présence de 300 µM d'As(V).  
 
 4.3. Impact de l'As sur les lipides membranaires 
 Le traitement par l'As inorganique provoque des modifications importantes au niveau 
du métabolisme des lipides et des acides gras chez V. faba et dans une moindre mesure chez 
S. nigrum. En effet, l'analyse de la composition en lipide des feuilles a mis en évidence la 
réduction significative du biomarqueur d'exposition (le rapport C18:3/(C18:0+C18:1+C18:2)) 
chez V. faba en présence d'arséniate et des teneurs élevées en arsénite (75 µM), caractérisant 
l'effet toxique de ces formes arséniées sur cette espèce. Ce biomarqueur d'exposition n'a été 
que faiblement impacté chez S. nigrum, et permet de mettre en évidence une toxicité limitée 
de l'As inorganique sur cette espèce. De plus, ce rapport a permis de montrer que les feuilles 
des deux espèces végétales sont principalement composées d'acides gras polyinsaturés 
(AGPI). Ceux-ci sont les principaux constituants de la membrane des thylakoïdes et les plus 
sujets aux attaques radicalaires (Ramel, 2009). De fait, la composition et l'organisation des 
lipides au niveau de la membrane (degré d'insaturation des acides gras, mobilité des lipides 
dans la bicouche lipidique, ...) influencent l'ampleur de la peroxydation lipidique (Blokhina et 
al., 2003). Celle-ci a été mise en évidence par la formation de TBARS dans les feuilles des 
deux espèces végétales lors d'un stress arsénié, en particulier chez V. faba. L'As a généré un 
stress oxydatif en catalysant la formation d'ERO qui s'attaquent aux acides gras polyinsaturés 
et provoquent leur peroxydation. Ainsi, la peroxidation des lipides chloroplastiques peut être 
responsable de perturbations dans l'ultrastructure des thylakoïdes entraînant le 
dysfonctionnement des protéines qui y sont imbriquées, et en particulier les PSI et PSII. Elle 
peut, par ailleurs, entraîner la libération de composés carbonés tels que des pentanes et des 






 4.4. Tolérance et impact de l'arsenic sur l'activité photosynthétique et le 
développement des plantes 
Tableau III.22 : Impact de la forme et de la concentration de l'As inorganique sur les 
paramètres photosynthétiques et biochimiques de S. nigrum et V. faba cultivées en solution 
hydroponique, résultats du test ANOVA avec les différences significatives (*, **, ***, F-test 
significatif à P  0,05, 0,01 et 0,001, respectivement) et non significatives (NS) par rapport 
aux conditions contrôles, BM lip = Biomarqueur lipidique. 
 S. nigrum V. faba 
µmol.L-1
AsIII AsV AsIII AsV 
25 50 75 75 150 300 25 50 75 75 150 300 
Pn NS NS *** NS NS ** *** *** *** *** *** *** 
Chl tot NS NS *** NS NS NS *** ** *** ** *** *** 
Car NS NS *** NS NS NS *** *** *** *** NS * 
PSII NS NS * NS NS NS *** *** *** NS ** *** 
Fv/Fm NS *** *** NS * NS ** *** *** * *** ** 
Rl NS NS NS NS NS * *** *** ** ** *** *** 
* NS NS NS NS NS NS NS ** NS NS NS NS 
Vc max NS NS ** * ** *** *** ** *** ** *** *** 
Rd NS NS NS NS NS *** NS ** ** * ** NS 
 NS NS NS NS * *** *** *** *** ** *** *** 
CO2 NS NS ** NS NS * *** *** *** ** *** *** 
IS NS NS * NS NS NS NS NS NS NS NS NS 
TBARS NS * * NS NS NS ** *** *** *** *** *** 
BM lip NS * NS NS NS NS NS NS ** ** ** ** 
 
 Le Tableau III.22 met en évidence les variations significatives des différents 
paramètres photosynthétiques et biochimiques étudiés chez S. nigrum et V. faba cultivées en 
solution hydroponique en fonction des teneurs et de la forme de l'As inorganique par rapport 
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aux conditions contrôles. Ces résultats donnent des indications sur l'action des deux formes 
inorganiques de l'As, arséniate et arsénite, chez les deux espèces végétales.  
 Pour S. nigrum, l'arséniate n'entraîne pas de modification significative des teneurs en 
pigments et ne semble que très peu altérer le fonctionnement des photosystèmes. De fait, la 
réduction du taux de photosynthèse nette (Pn) semble résulter d'une inhibition de l'activité 
carboxylase et oxygénase de la Rubisco. Elle est illustrée par la réduction significative de la 
vitesse de carboxylation maximale de cette enzyme (Vc max) ainsi que par la réduction de la 
photorespiration (Rl). Celle-ci est accompagnée d'une altération du rendement quantique de la 
fixation du CO2 (ECO2), du point de compensation en CO2 () et de la respiration 
mitochondriale (Rd). L'action de l'arséniate sur le fonctionnement de la Rubisco pourrait être 
la conséquence de l'analogie de l'As(V) avec le phosphate. L'As(V) peut ainsi se substituer au 
phosphate de l'ATP pour former le complexe ADP-As (Panda et al., 2010) et de fait conduire 
à la perturbation du flux d'énergie nécessaire pour la régénération du RuBP et le 
fonctionnement de la Rubisco. Au contraire, l'action de l'arsénite chez cette espèce semble se 
concentrer sur la biosynthèse des pigments chlorophylliens, dont les teneurs sont fortement 
réduites en présence de 75 µM d'As(III), et sur la structure et le fonctionnement des PSII. 
L'augmentation significative des produits de la peroxidation des lipides membranaires 
(TBARS), dont les lipides chloroplastiques, accentue le dysfonctionnement des 
photosystèmes. Ces altérations en présence d'arsénite ont pour conséquence une réduction de 
la capacité d'absorption de l'énergie lumineuse ayant des répercutions directes sur le 
rendement quantique de la fixation du CO2 (ECO2) et in fine sur l'activité carboxylase de la 
Rubisco (Vc max). Le phénomène de photoinhibition, observé pour les faibles teneurs en 
arsénite (inférieures à 50 µM) et pour les teneurs élevées en arséniate (300 µM) chez cette 
espèce, peut ainsi être considéré comme un mécanisme de photoprotection. A l'inverse, la 
photoinhibition, mesurée pour des teneurs de 75 µM d'As(III), illustre l'altération des 
photosystèmes.  
 Chez V. faba, l'As inorganique, quel que soit son degré d'oxydation, altère l'activité 
oxygénase et carboxylase de la Rubisco ainsi que la structure et le fonctionnement des 
photosystèmes et la biosynthèse des pigments photosynthétiques. Ces perturbations 
importantes enregistrées chez cette espèce en présence d'As illustrent sa forte sensibilité à cet 
élément.
 L'ensemble de ces troubles physiologiques, en particulier l'altération de la conductance 
stomatique et de la transpiration perturbant les flux hydriques au sein de la plante, ont entraîné 
une forte inhibition du développement de la biomasse aérienne et racinaire. De plus, chez V. 
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faba, l'apparition de chloroses et de nécroses au niveau des feuilles synonymes de la 
sénescence de certains tissus, pourraient être attribuée à une déficience en éléments minéraux 
notamment le manganèse, le magnésium et le fer. 
 Les indices de tolérance, dont le calcul est présenté ci-dessous (Samantaray et al., 
1998), permet d'évaluer la capacité des plantes à tolérer et donc à se développer en condition 
de stress arsénié : 
 




Figure III.52 : Indices de tolérance de S. nigrum et V. faba calculés à partir de la longueur de 
la tige et en fonction de la forme et de la teneur de l'As dans la solution hydroponique après 
14 jours de culture (n = 5). 
 
 Ces résultats confirment une grande sensibilité de V. faba à l'As inorganique, les 
indices de tolérance calculés atteignent à peine 20 % lorsque les teneurs en As dans la 
solution sont de 50 et 150 µM respectivement pour l'As(III) et l'As(V) (Figure III.52). Au 
contraire, les indices de tolérance mesurés chez S. nigrum sont toujours supérieurs à 50 % 
quelque soit la forme et la quantité d'As apporté et confirme ainsi la capacité de cette espèce à 
tolérer et donc à limiter la phytotoxicité de l'As. Par ailleurs, ces résultats soulignent 
l'inhibition de la croissance des plantes en présence d'As inorganique. De plus, la variation de 
l'indice de tolérance confirme une plus grande toxicité de l'arsénite que de l'arséniate, pour 
une même quantité d'As(III) ou d'As(V) apportée (75 µM), l'indice de tolérance est plus élevé 
en présence d'arséniate que d'arsénite (respectivement 87,9 et 64,7 % pour S. nigrum et 54,2 et 
19,4 % pour V. faba). 
Longueur moyenne de la tige dans une solution enrichie en As 
Longueur moyenne de la tige dans une solution sans As 
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 Cependant la différence dans l'absorption de l'As chez ces deux espèces végétales est 
quantitativement insuffisante pour expliquer la différence de tolérance observée. En effet, 
l'accumulation de l'As inorganique est semblable entre les deux espèces et est relativement 
dépendante des teneurs en As présentes dans la solution de culture. Cette caractéristique 
semble indiquer la présence intracellulaire de ligands organiques (phytochélatines, glutathion, 
métallothionéines) chez S. nigrum assurant une complexation de l'As inorganique qui permet 
ainsi de réduire sa toxicité et, de fait, favorise son stockage dans les systèmes vacuolaires 
(Sun et al., 2007 ; Verbruggen et al., 2009 ; Briart, 2010). De plus, l'étude du métabolisme 
anti-oxydant et notamment de l'activité de la catalase (CAT), de la superoxyde dismutase 
(SOD) et de la gultathion reductase (GR) montre une réponse de ces enzymes dépendante des 
formes et des teneurs en As inorganique (résultats non présentés ici et qui feront l'objet d'une 
publication). En effet, l'activité de ces enzymes augmente avec le stress arsénié chez S. 
nigrum, les réponses de la SOD et de la CAT étant les plus marquées. L'activité de ces 
enzymes chez V. faba augmente elle aussi avec les teneurs en As dans la solution, cependant 
cette augmentation est plus mesurée que chez S. nigrum. Ainsi, S. nigrum a été capable de 
contrer la production d'ERO suite au stress oxydatif occasionné par l'As grâce au métabolisme 























 Ces dernières années, les questions de santé environnementale ont pris une place 
importante dans le débat publique de notre société. De fait, l'existence de nombreux sites 
industriels ou miniers fortement contaminés par les éléments traces métalliques a incité à 
placer la pollution des sols au centre des préoccupations environnementales. Deux aspects 
sont à prendre en compte pour justifier de la nécessité de rendre prioritaire la revalorisation 
des sites pollués. D'une part, l'évolution du secteur industriel et l'abandon progressif de 
l'activité minière en France ont conduit à l'arrêt de nombreuses usines et industries et à 
l'augmentation de zones polluées délaissées, les friches industrielles. D'autre part, la pression 
démographique et, de fait, foncière autour des grandes villes incite à trouver des solutions de 
remédiation applicables à grande échelle et économiquement viables. Ainsi, l'objectif général 
de ce travail de thèse est d'évaluer la pertinence de l'utilisation d'un procédé de 
phytostabilisation pour la dépollution d'une friche industrielle située sur la commune d'Auzon 
en Haute Loire (France) et présentant une pollution polymétallique. De fait, une partie de ce 
travail est consacrée à déterminer les effets de cette pollution sur une sélection d'espèces 
végétales. Le travail effectué a permis d'évaluer l'impact de la pollution au niveau 
physiologique et biochimique et donc de déterminer la capacité de tolérance de différentes 
espèces végétales. L'arsenic, polluant majoritaire sur le site de la Vieille Usine d'Auzon, a 
concentré une partie de notre attention.  
Chapitre I : Les impacts de la contamination des sols par les éléments 
traces métalliques sur les communautés végétales et risque de transfert 
dans la chaîne trophique 
 
 Notre étude a été réalisée sur le site de la Vieille Usine d'Auzon (43). L'étude 
pédochimique menée au début de ce travail a permis de mettre en évidence une forte pollution 
métallique d'origine anthropique et dominée principalement par l'arsenic. Or, le compartiment 
sol est en interaction avec de nombreux composants du milieu, sa dégradation à des 
conséquences néfastes sur l'évolution du milieu et sur la composition des populations de la 
microflore, de la pédofaune et de la macrofaune, ainsi que sur le développement de la 
végétation. 
 Ce site anthropique pollué a ainsi vu se développer une végétation particulière dont les 
associations végétales sont inféodées à ce type de milieu. Cette végétation présentant une 
faible diversité est caractérisée par la dominance d'Agrostis capillaris, espèce reconnue 
comme tolérante à l'As, et la présence d'autres pseudométallophytes électives, les 
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euphorbiacées, E. amygdaloïdes et E. cyparissias, mais aussi Equisetum arvense. Les 
herbacées et particulièrement les Poacées sont largement dominantes sur le site pollué. En 
effet, elles regroupent de nombreuses espèces pionnières capables de tolérer et de s'implanter 
dans un milieu très perturbé (Bès, 2008). Par ailleurs, la faible proportion de certaines familles 
d'ordinaire bien représentées dans les écosystèmes prairiaux, en particulier les astéracées et 
les fabacées, met en avant la sensibilité de ces taxons aux polluants métalliques. 
 Le dosage des ETM dans la végétation inféodée au site a mis en évidence le degré de 
transfert des polluants vers la végétation et donc in fine leur bioaccessibilité pour l'homme. 
L'accumulation des ETM dans la végétation est dépendante d'une part de la nature du 
polluant, de sa forme chimique et de sa disponibilité et d'autre part des espèces végétales en 
présence. En effet, chaque espèce présente une stratégie de tolérance et d'adaptation propre à 
chaque polluant. De façon générale, la majorité des espèces présentes sur la friche industrielle 
a accumulé de très faibles quantités de polluants (As, Pb) dans ces parties aériennes. Elles ont 
privilégié la stratégie de l'exclusion au niveau du système racinaire pour limiter 
l'accumulation des polluants dans leurs organes. Cependant, quelques espèces dites 
accumulatrices, sont capables d'accumuler les polluants métalliques et de les stocker dans leur 
partie aérienne, c'est le cas de E. arvense pour l'As et dans une moindre mesure de 
A. capillaris et E. amygdaloides vis-à-vis de l'As et du Pb qui sont, dans ce cas, accumulés 
préférentiellement dans les racines. Il est intéressant de noter que ces espèces, capables 
d'accumuler les polluants métalliques, sont toutes considérées comme des 
pseudométallophytes électives. 
 De fait, la diversité végétale sur ses zones fortement contaminées confirme la capacité 
de certaines espèces à s'adapter à la pollution du sol par les ETM permettant de coloniser ce 
type de zone. Certaines de ces espèces présentent une large tolérance écologique vis-à-vis de 
la pollution, pour d'autres le phénomène d'adaptation est le reflet de phénomènes 
microévolutifs intervenus au sein de populations soumises à une forte pression de sélection. 
Ainsi, l'étude d'une végétation métallicole permet de relever les espèces végétales tolérantes à 
la pollution et qui suscitent un intérêt particulier pour les techniques de phytoremédiation. De 
plus, l'originalité du couvert végétal d'un site pollué incite à considérer celui-ci comme un bon 
indicateur de l'état du milieu. Il pourrait de ce fait être utilisé pour évaluer le degré de 





Chapitre II : Effets physiologiques et biochimiques de l'arsenic et dans 
un cadre plus général des éléments traces métalliques sur les plantes 
 
 L'étude de l'impact de la pollution sur une sélection d'espèces végétales a permis de 
cibler l'action des polluants métalliques sur les structures cellulaires et le métabolisme des 
plantes. Ce travail a été réalisé sur 4 espèces végétales présentant chacune un intérêt 
particulier, il s'agit de Vicia faba, Solanum nigrum, Agrostis capillaris et Cannabis sativa. 
 Dans un premier temps, notre attention s'est portée sur l'étude des mécanismes de la 
photosynthèse qui ont permis d'identifier les impacts des ETM sur le développement des 
plantes. Les polluants métalliques présentant des teneurs élevées dans le sol (As, Sb, Pb, Cu et 
Cd) ont causé des dommages physiologiques plus ou moins marqués chez les quatre espèces 
végétales. En effet, un ralentissement de l'activité photosynthétique a été observé chez toutes 
les espèces, entraînant de fait une réduction de la croissance des plantes sur sol pollué pouvant 
aller jusqu'à la sénescence de certains tissus observée chez V. faba. Celle-ci est en effet 
l'espèce sélectionnée la plus sensible aux polluants métalliques. A. capillaris, reconnues 
comme espèce tolérante et/ou hyperaccumulatrice d'ETM (Ernst, 2006 ; Wang et Mulligan, 
2006) et très présente sur le site industriel d'Auzon, a montré un ralentissement de ses  
activités physiologiques sur sol pollué, entraînant une réduction de son développement. Or, 
les graines d'A. capillaris testées ne sont pas issues du site pollué et sont donc des écotypes 
non métallicoles. Ces différences de comportement mettent donc en évidence une tolérance 
adaptative de l'espèce permettant une adaptation locale à la contamination du sol des écotypes 
métallicoles (Bes, 2008). De fait, cette caractéristique limite l'utilisation d'écotypes non 
métallicoles dans des programmes de phytostabilisation. L'espèce S. nigrum a montré, par des 
tests en pot puis en hydroponie, une capacité à se développer et à maintenir une activité 
photosynthétique proche de celle mesurée en conditions témoins. Ainsi, malgré l'utilisation 
d'écotypes non métallicoles, l'espèce tolère une pollution polymétallique (As, Sb, Pb, Cd et 
Cu). Au contraire d'A. capillaris, S. nigrum est une espèce présentant une tolérance 
polymétallique constitutive. L'accumulation des polluants et plus particulièrement de l'As est 
relativement faible au regard des quantités mesurées dans le sol, pour l'ensemble des plantes 
étudiées, le facteur de bioaccumulation est inférieur à 1. Cependant, les quantités absorbées 
par les plantes peuvent augmenter la phytotoxicité de ces polluants métalliques 
(particulièrement chez V. faba), ceux-ci pouvant interférer avec le métabolisme des plantes. 
C. sativa, capable d'exclure l'As au niveau de ses racines pour limiter son absorption ne 
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présente que de faibles perturbations photosynthétiques, le phénomène d'exclusion permet 
ainsi de limiter la toxicité de ces polluants sur C. sativa. Cependant sa faible production de 
biomasse lors de sa culture sur le sol pollué semble indiquer la nécessité d'enrichir le sol 
d'éléments minéraux, notamment en potassium et en azote. Un phénomène d'hypoxie 
observable au niveau du système racinaire suite à la filtration du sol à 2 mm pour la culture en 
pot pourrait aussi être un frein au développement des plantes et expliquer en partie les 
différences de développement observées entre les cultures en pot et in-situ. 
 L'As, polluant majoritaire sur le site de la Vieille Usine d'Auzon, a été l'objet d'une 
étude détaillée en hydroponie sur V. faba, espèce sensible aux ETM, et S. nigrum, dont la 
tolérance à l'As a été mise en évidence au cours de l'expérimentation en pots en conditions 
contrôlées. Cette étude a été réalisée dans le but de cibler l'action de l'As inorganique au 
niveau du métabolisme des plantes et plus particulièrement au niveau du fonctionnement de 
l'appareil photosynthétique. D'après les résultats obtenus sur ces deux espèces, l'As semble 
avoir deux effets privilégiées, d'une part il altère la structure et le fonctionnement des PSII et 
d'autre part il inhibe l'activité oxygénase et carboxylase de la Rubisco. En effet, à des degrés 
différents, l'As altère la biosynthèse des chlorophylles, molécules ayant un rôle essentiel dans 
la captation de l'énergie lumineuse et dans le fonctionnement des PSII. Une diminution du 
rendement quantique foliaire est donc observée lors d'un stress arsenic. De plus, l'altération de 
la structure des PSII a entraîné une diminution de leur efficacité photochimique et de leur 
aptitude à réduire les quinones et est, par conséquent, responsable de perturbations du 
transfert des électrons dans la chaîne photosynthétique. Chez S. nigrum, ces perturbations ont 
été observées en présence d'As(III) seulement, ce qui semble indiquer que cette forme arsénié 
agit préférentiellement sur les PSII. Par ailleurs, l'As inhibe le fonctionnement de la Rubisco, 
enzyme clé dans l'assimilation du CO2 par la plante. En effet, une réduction plus ou moins 
prononcée de l'activité oxygénase et carboxylase de la Rubisco a été observée chez les deux 
espèces étudiées. Ce ralentissement du fonctionnement de la Rubisco pourrait être interprété 
comme une adaptation de l'enzyme à la réduction de la capacité des plantes a absorbé les 
photons. Cependant, ce ralentissement est observé chez S. nigrum en présence d'As(V) dans 
des conditions où le fonctionnement des PSII et les teneurs en pigments ne sont pas impactés, 
ce qui semble confirmer un impact de l'As inorganique et en particulier de l'As(V) sur le 
fonctionnement de la Rubisco. L'analogie de l'arséniate avec le phosphore pourrait être 
responsable d'une réduction des flux énergétiques dans la cellule et ainsi être à l'origine de la 
perturbation du fonctionnement de la Rubisco chez les deux espèces. Aux plus fortes teneurs 
en As(III), l'augmentation de l'éclairement saturant (Is) chez S. nigrum indique que 
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l'absorption des photons et le principal facteur limitant de la photosynthèse. La mesure des 
échanges gazeux confirme le ralentissement de l'activité photosynthétique des plantes en 
présence d'As. Celle-ci est accompagnée d'une réduction de la conductance stomatique 
résultant de la fermeture des stomates. Ce phénomène couplé au changement dans la structure 
racinaire peut entraîner des modifications des flux hydriques au sein de la plante perturbant le 
transfert des nutriments dans la plante et donc son développement sur sols pollués. Par 
ailleurs, la diminution de la photosynthèse implique une réduction du métabolisme primaire et 
par conséquent impacte négativement sur la croissance des plantes. 
 Ainsi, le rendement photosynthétique de chacune de ces espèces a été perturbé à des 
degrés différents. En effet, l'As inorganique a montré une plus forte phytotoxicité vis-à-vis de 
V. faba que de S. nigrum en témoigne les faibles valeurs de l'indice de tolérance mesurées 
chez V. faba lors d'un stress arsénié. La tolérance de S. nigrum à l'As est probablement 
associée à l'existence de ligands organiques intracellulaires capables de complexer et de 
détoxifier l'As et de ce fait limite la formation des ERO principales causes des perturbations et 
des dégradations observées sur les structures cellulaires.  
Chapitre III : Evaluation d'un procédé de phytostabilisation aidée sur 
une friche industrielle présentant une pollution polymétallique  
 
 Cette étude a été réalisée dans la friche industrielle située à Auzon (Haute-Loire, 
France). L'activité industrielle a commencé en 1902 par l'exploitation minière de 
l'arsénopyrite pour la fabrication de produits arsenicaux destinés principalement à 
l'agriculture. Par conséquent, le sol est considéré comme très contaminé et il est caractérisé 
par une importante pollution polymétallique avec l'As comme polluant majoritaire. Au regard 
des concentrations des différents polluants mesurées dans le sol, une stratégie de 
phytostabilisation a été privilégiée au détriment de la phytoextraction peu appropriée pour le 
traitement d'une pollution locale importante. De plus, l'extraction des polluants du sol par les 
plantes et leur stockage dans la biomasse aérienne augmente le risque de transfert des 
contaminants métalliques et métalloïdes non biodégradables dans la chaîne alimentaire. De 
fait, l'utilisation de la phytostabilisation aidée présente de nombreux avantages pour ce type 
de site. D'une part sa mise en place est plus aisée et plus économique (Pilon-Smith, 2005). 
D'autre part, la rétention des ETM dans la rhizosphère et dans les systèmes racinaires des 
plantes limite le risque de transfert des polluants vers la chaîne alimentaire. Elle semble donc 
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mieux adapter à la problématique des sites fortement contaminés par les ETM. En effet, 
l'immobilisation des polluants métalliques et métalloïdes par les amendements permet de 
limiter leur lessivage par les eaux de ruissellement et donc la contamination des milieux 
voisins. De plus, il réduit l'exposition des végétaux et permet ainsi une meilleure implantation 
de la végétation, plus dense et présentant une diversité plus riche. De fait, le développement 
d'un couvert végétal dense et diversifié  limite les transferts de polluants par érosion éolienne, 
augmente la fertilité du sol et permet une intégration esthétique du site dans le paysage. 
Cependant, la phytostabilisation aidée n'aboutit pas à l'élimination des polluants du sol, elle 
facilite leur immobilisation, celle-ci étant étroitement dépendante des conditions physico-
chimiques du sol. Le choix de l'amendement ainsi que celui du couvert végétal sont donc 
orientés pour que l'immobilisation des métaux soit durable. 
 La technique de phytostabilisation aidée nécessite deux étapes. Dans un premier 
temps, un amendement au sol est apporté pour immobiliser les polluants et faciliter 
l'implantation des végétaux. Dans un deuxième temps, une végétation permanente est 
installée. Elle doit être composée d'espèces végétales tolérantes qui permettent, par l'activité 
de leurs systèmes racinaires, d'augmenter l'immobilisation des polluants et, par la densité de 
leur biomasse, de limiter l'érosion du sol.  
 Parmi les amendements testés in-situ, la grenaille de fer zerovalent s'est révélée être la 
plus efficace. L'apport de grenaille de fer a entraîné une légère diminution de pH augmentant 
l'adsorption des anions métalliques sur les oxydes de fer. Or l'arséniate est la principale forme 
minérale de l'As présent dans le sol pollué d'Auzon (Cancès et al., 2005). Sa forme anionique 
H2AsO4- est l'espèce arséniée dominante à pH acide (pH de 2 à 7) (Joubert, 2008), l'adsorption 
de l'As sur les oxydes ferreux à pH acide est donc accentuée. Il en est de même pour 
l'antimoine inorganique dont les formes anioniques sont dominantes dans les sols (antimonite 
(Sb(III)O2-) et antimoniate (Sb(V)O3-)) (Beaugelin-Seiller et Garnier-Laplace, 2002). De plus, 
Leupin et Hug (2005) ont observé que la libération lente et continue de Fe(II) par la corrosion 
du Fe(0) fournit des conditions idéales pour l'oxydation de l'As(III) en As(V) considéré 
comme moins toxique et plus facilement adsorbé aux hydroxydes de fer formés. Cependant, la 
diminution de pH peut accentuer la mobilité des cations métalliques tels que le Pb (Pb2+ et 
Pb4+), le Cd (Cd2+) ou le Cu (Cu2+) présents en excès dans le sol pollué. Pour le Pb et le Cd, 
des travaux menés par Brown et al. (2005) ont montré que la grenaille de fer n'avait peu ou 
pas d'influence sur la mobilité de ces éléments, des résultats conformes à ceux observés lors 
de cette expérimentation. Néanmoins, les faibles teneurs biodisponibles mesurées dans le sol 
pollué pour ces deux métaux limitent leur toxicité, celles-ci pourraient être la conséquence 
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d'un sol riche en phosphore, élément jouant un rôle essentiel dans la fixation du Pb et du Cd 
(Xenidis et al., 2010). Les différents amendements testés n'ont pas permis de réduire 
significativement les teneurs biodisponibles en Cu dans le sol pollué. En effet, l'apport de 
grenaille de fer zérovalent ou de matière organique sous forme de compost n'a pas eu d'effet 
sur la réduction de la fraction biodisponible du Cu dans le sol pollué. Au contraire, 
l'accumulation du Cu par les végétaux, notamment au niveau des racines, a augmenté en 
présence de la matière organique. Une partie de la matière organique apportée a pu être 
dissoute et ainsi former, par la suite, des complexes avec le Cu (Cu-FA et Cu-HA) facilement 
assimilables par la plante. L'association de la grenaille de fer avec la matière organique a 
permis d'enrichir le sol en nutriments. De fait, l'apport de matière organique sous forme de 
lombri-compost, facilement assimilable par la végétation, en complément de la grenaille de 
fer pourrait accentuer le développement du couvert végétal. Une diminution de pH est 
également observée lors de l'apport combiné de ces deux amendements et peut avoir un 
impact négatif sur la lixiviation des cations métalliques. Cependant, l'acidification du milieu 
peut être neutralisée par l'application de quantités appropriées de  chaux et ainsi limiter la 
lixiviation des métaux (Warren et al., 2003). De fait, il est possible d'améliorer l'efficacité du 
traitement d'une pollution multi-métallique en appliquant une combinaison d'amendements 
pour obtenir les conditions les plus favorables pour la stabilisation des métaux et métalloïdes 
d'un sol très contaminé. De plus, l'utilisation du Fe(0), de part ses propriétés (très concentré en 
fer et oxydation lente), pourrait être bénéfique dans une perspective de revalorisation à long 
terme. 
 Au delà du choix de l'amendement, la réussite d'un procédé de phytostabilisation 
nécessite le développement d'un couvert végétal homogène. En effet, la nature de la 
végétation introduite influe sur la diversité floristique mais aussi sur l'exposition des 
végétaux. L'étude menée par Bes (2008) a montré que l'implantation d'espèces herbacées 
seules augmente la diversité végétale et limite l'exposition des plantes. L'étude du couvert 
végétal, composé d'une association de plantes herbacées, dans les différentes conditions de 
culture a montré des variabilités dans la diversité floristique et l'abondance de la végétation. 
Le premier constat est que l'ensemble des espèces végétales introduites se sont développées 
sur les parcelles du site pollué. Ce résultat permet ainsi de valider le choix des espèces 
effectué à partir des observations sur site et des travaux antérieurs. Dans les espèces 
implantées sur les parcelles polluées expérimentales, A. capillaris, L. corniculatus et dans une 
moindre mesure S. latifolia et P. lanceolata sont celles qui présentent un coefficient de 
recouvrement le plus élevé. Elles ont su s'adapter à la présence des polluants, elles peuvent 
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ainsi être considérées comme des pseudométallophytes tolérantes à une pollution 
polymétallique. L'apport de la grenaille de fer a favorisé le développement du couvert végétal 
en augmentant la biomasse végétale et la diversité floristique. La fixation des ETM et en 
particulier de l'As sur les oxyhydroxydes de fer formés à partir de la grenaille de fer 
zerovalent a donc réduit la toxicité du sol et ainsi permis le développement d'un couvert 
végétal dense et homogène. L'ajout de compost à la grenaille de fer n'a pas permis d'observer 
un développement significativement plus important de la végétation. Cette observation 
pourrait être la conséquence d'un lessivage de l'amendement organique apporté sur les 
parcelles polluées.  
 Le transfert et le stockage d'une partie des polluants métalliques et métalloïdes dans la 
biomasse aérienne de la végétation s'est révélé plus importants dans la végétation introduite  
que dans la végétation spontanée du site. De fait, le risque de transfert des contaminants dans 
la chaîne alimentaire est plus significatif. La stabilisation des métaux au niveau du sol 
rhizosphérique par l'apport de grenaille de fer a permis de limiter ce transfert. Cependant, les 
concentrations de la plupart des ETM mesurées dans les feuilles des plantes cultivées sur les 
parcelles expérimentales du site pollué dépassent les seuils règlementaires admis (Tableau 
III.18), notamment pour l'As, l'Sb et le Cd. Un travail supplémentaire sera donc nécessaire 
pour réduire le transfert des polluants vers les parties aériennes de la végétation. Celui-ci 
pourra être réalisé par l'apport d'une plus grande quantité de grenaille de fer permettant 
d'obtenir un ratio molaire [Fe]/[As] plus élevé (Xenidis et al., 2010). Par ailleurs, Ruttens et 
son équipe (2006), ont observé une stabilisation efficace des métaux et donc un faible 
transfert vers la végétation en présence de grenaille de fer et de compost mais avec un ajout 
supplémentaire de cendres cycloniques.  
Enfin, le type de couvert végétal peut avoir une influence sur l'accumulation des 
métaux dans les parties aériennes. En effet, les résultats obtenus avec la végétation inféodée 
au site ont montré une réduction importante du facteur de translocation limitant ainsi le 
stockage des ETM dans les feuilles. L'utilisation d'écotypes métallicoles des espèces 
sélectionnées pourrait ainsi permettre de limiter ce phénomène de transfert.   
Ces travaux basés sur les résultats de la première année d'expérimentation sont très 
encourageants et ont permis une stabilisation efficace des ETM au niveau du sol 
rhizosphérique. Celle-ci est la condition obligatoire pour limiter la toxicité du sol et la 
lixiviation des polluants et ainsi faciliter l'implantation d'un couvert végétal permettant 
d'éviter le phénomène d'érosion du sol. Cependant, une étude à plus long terme du procédé est 




















 Dans une démarche de protection des sols et des organismes vivants, la mise en place 
d'une technologie de phytoréhabilitation de sites polluées participe à limiter les risques que 
peuvent engendrer la contamination des sols pour la biodiversité, la santé de l'Homme et le 
développement économique et urbanistique au niveau régional. De fait, la tolérance des 
végétaux aux contraintes environnementales et plus particulièrement à la pollution du sol par 
les ETM est indispensable à la mise en place d'un procédé de phytostabilisation aidée pour le 
traitement des zones polluées qu'elles soient d'origine industrielle, minière ou agricole. La 
compréhension des mécanismes de toxicité aux ETM est donc nécessaire pour permettre de 
cibler l'action des polluants et ainsi sélectionner les espèces végétales tolérantes pouvant être 
utilisées dans des procédés de dépollution. Ainsi, l'étude des différentes réponses des plantes 
face à une pollution métallique permet de sélectionner les espèces les plus résistantes pour un 
procédé de phytoréhabilitation. 
 Un des objectifs majeurs de cette étude est d'apporter une meilleure compréhension  
des mécanismes impliqués dans la tolérance aux ETM et leur impact au niveau physiologique 
et biochimique. Ainsi, ce travail a permis d'analyser le comportement de quatre espèces 
végétales, Solanum nigrum, Agrostis capillaris, Vicia faba et Cannabis sativa, sur un sol 
pollué essentiellement à l'As, mais également par le Pb, Sb, Cd et Cu. L'étude de l'activité 
photosynthétique a montré un impact physiologique de ces ETM plus ou moins marqué sur 
les quatre espèces végétales cultivées sur sol pollué en conditions contrôlées. En effet, l'étude 
des mécanismes de la photosynthèse a mis en évidence une réduction de l'activité 
photosynthétique entraînant, de fait, une perturbation de la croissance des plantes plus ou 
moins importante en fonction de leur capacité à tolérer les polluants métalliques. V. faba a 
montré au cours de sa culture sur sol comme en hydroponie une sensibilité importante aux 
polluants métalliques et métalloïdes. A. capillaris, dont les graines utilisées étaient des 
écotypes non métallicoles, a souffert de la présence des polluants notamment avec un 
ralentissement marqué de l'activité photosynthétique et une réduction de sa croissance sur sol 
pollué. De même, C. sativa, malgré une activité photosynthétique faiblement impactée par les 
polluants, a montré une réduction significative de la biomasse aérienne après sa culture sur sol 
pollué. Au contraire, S. nigrum présente, malgré l'utilisation d'écotypes non métallicoles, une 
capacité à tolérer et à se développer sur sol pollué par les ETM. Elle peut être considérée 
comme une espèce tolérante aux ETM et plus particulièrement à l'As, celle-ci étant mise en 
évidence par sa culture en solution hydroponique enrichie en As inorganique. 
 Pour tolérer et se protéger des polluants métalliques, les espèces végétales ont 
privilégié le stockage des ETM dans leur système racinaire permettant de limiter leur transfert 
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vers les parties aériennes, siège de nombreuses réactions métaboliques. C. sativa a limité la 
toxicité des polluants par un mécanisme d'exclusion racinaire lui permettant de limiter 
l'absorption des ETM. Cependant, l'altération du système racinaire chez cette espèce a 
provoqué une réduction de l'absorption de nutriments et des flux hydriques au sein de la 
plante limitant, de fait, la production de biomasse.  
 L'étude menée en hydroponie en présence d'As sur S. nigrum, espèce définie comme 
tolérante à l'As, et V. faba, espèce sensible, a permis de cibler l'action de ce polluant, 
majoritaire dans le sol du site industriel d'Auzon, au niveau physiologique et biochimique. 
Cette étude a permis de constater une action de l'As sur le fonctionnement des photosystèmes, 
limitant l'absorption lumineuse et le transfert des électrons pour le processus 
photosynthétique. Il a aussi mis en évidence l'impact de ce polluant sur l'activité oxygénase et 
carboxylase de la Rubisco. Ces réactions en chaîne observées en présence d'As sont 
accompagnées d'une peroxidation des lipides membranaires et particulièrement des lipides 
chloroplastiques composés essentiellement d'acides gras insaturés. Les perturbations 
engendrées au niveau des membranes accentuent le dysfonctionnement des photosystèmes 
présents dans la membrane. L'étude des deux formes inorganiques de l'As, l'arsénite et 
l'arséniate, montre, d'une part, une toxicité plus élevée de l'As(III) que de l'As(V), et, d'autre 
part, une action différente de l'As en fonction de son degré d'oxydation. Alors que les 
photosystèmes semblent plus sensibles à l'arséniate, l'inhibition de la Rubisco est plus 
marquée en présence d'arsénite. La compréhension des mécanismes d'absorption, de 
détoxification et in fine de stockage pourrait permettre de mieux appréhender la toxicité de 
chacune des deux formes arséniées chez les plantes. En effet, le degré d'oxydation de l'As est 
un paramètre important dans la prise en charge de ce polluant au sein de la plante et dans sa 
complexation et sa séquestration dans les systèmes vacuolaires. L'étude de la spéciation et de 
la distribution de l'As dans la plante, déterminées à l'aide d'une HPLC couplée à une ICP-MS, 
pourrait donner des indications sur la capacité des plantes à tolérer l'As. Par ailleurs, l'étude, 
sur des espèces sensibles et tolérantes à l'As, de l'activité de l'arsenate réductase (AR), qui 
permet la réduction de l'arséniate en arsénite dans les racines des plantes, permettrait de 
déterminer plus précisément le rôle de cette enzyme dans la tolérance à l'As. Cette étude 
pourrait être complétée par la caractérisation du fonctionnement du métabolisme antioxydant 
avec, d'une part, l'étude des activités enzymatiques (SOD, GR, CAT, APX, DHAR) et, d'autre 
part, l'étude de l'expression des gènes par qPCR ce qui pourrait permettre de déterminer 
précisément les enzymes jouant un rôle prépondérant dans la tolérance à l'As. La culture d'A. 
capillaris présentant des écotypes métallicoles reconnus pour leur tolérance à l'As et des 
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écotypes sensibles à la pollution pourrait permettre d'approfondir les réponses biochimiques 
des plantes aux polluants et de cibler précisément l'action des polluants au sein de la plante en 
fonction de la sensibilité à l'As et en s'affranchissant des variabilités inter espèces.  
 Les connaissances acquises en conditions contrôlées ont permis d'envisager un 
procédé de phytostabilisation aidée d'une zone polluée, la friche industrielle de la Vieille 
Usine d'Auzon, suite à la sélection d'espèces tolérantes et reconnues comme métallophytes. 
Ce travail a débouché sur des résultats très prometteurs suite à la mise en place d'un couvert 
végétal diversifié adapté à la pollution et qui, par le développement d'un réseau racinaire 
dense, a permis de limiter la mobilité des éléments métalliques et métalloïdes. L'ajout de 
grenaille de fer au sol a accentué la réduction de la disponibilité de certains polluants tels que 
l'As et dans une moindre mesure de Sb. De plus, il a augmenté la biomasse et la diversité de la 
végétation. L'apport de matière organique a permis d'enrichir le sol en élément minéraux et 
organiques et ainsi faciliter l'implantation du couvert végétal. Cette méthode a ainsi permis de 
réduire la biodisponibilité des polluants dans l'horizon de surface considéré comme le plus 
contaminé et le plus exposé. Le développement d'un couvert végétal dense a donc permis de 
limiter le transfert des polluants dans les milieux voisins ainsi qu'au niveau de la chaîne 
trophique, et d'éviter l'érosion du sol. Sur le plus long terme, il permettra une réintégration 
paysagère du site qui pourra ainsi être utilisé pour une autre activité qualifiée de non sensible. 
Cependant, l'apport de ces amendements a entraîné une modification des paramètres physico-
chimiques du sol et particulièrement une réduction de pH pouvant être à l'origine de la 
remobilisation de certains cations métalliques tel que le Cd. Ce procédé de phytostabilisation 
aidé pourrait donc être complété par l'ajout de chaux au sol permettant de tamponner la baisse 
de pH et favorisant, de fait, la fixation des ETM en excès dans le sol. La combinaison 
d'amendements au sol dans le traitement d'une pollution polymétallique semble donc être la 
solution la plus efficace pour permettre de limiter la toxicité de l'ensemble des polluants 
métalliques et métalloïdes présents dans le sol. Une étude à plus long terme de cette technique 
de phytostabilisation aidée serait nécessaire pour observer, d'une part, l'évolution du couvert 
végétal et son implantation dans la durée et, d'autre part, d'étudier l'évolution de la spéciation 
chimique des ETM sur un cycle annuel ainsi que sur plusieurs cycles de végétation. Par 
ailleurs, l'étude des interactions entre les micro-organismes et les plantes permettrait de mieux 
appréhender la spéciation des ETM au niveau rhizosphérique. Ainsi, il serait intéressant 
d'envisager l'impact des amendements sur les structures et l'activité microbienne au niveau du 
sol rhizosphérique et évaluer in fine l'impact des microorganismes sur la phytotoxicité des 
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Annexe I : Présélection du site atelier 
 
Entreprise Alcan-Péchiney Rhenalu (63) 
 
Situation géographique  
France, Auvergne, Puy de Dôme (63), Issoire 
Entreprise implantée à proximité de l'A75, au nord-est d'Issoire 
 
Localisation de l'Entreprise Alcan Pechiney Rhenalu à Issoire et détermination des 
zones de prélèvements, IGN France, 2005 
  
 
L'entreprise Alcan Pechiney est une entreprise de transformation de l'aluminium et de 
fabrication de demi-produits en alliages légers. Le site s'étend sur une surface de 90 ha, il est 









Métalloïdes et ETM présents dans le 
sol 
Pas de pollution observé aux éléments 
traces 
Fortes teneurs en Al : [Al] = 83,6 g.kg-1 
BC

Commune de Viviez (12) 
 
Situation géographique  
France, Midi-Pyrénées, Aveyron, Viviez 
Altitude 202 m 
2 zones d'études situées dans la commune de Viviez ont été proposées 
 
Zone 1 : implantée dans la commune, adjacente à l'usine UMICORE (Austruy, 2007)  
 
Zone 2 : prairie à flanc de montagne exposée face à l'usine UMICORE (Austruy, 2007)  
 
 
 Zone 1 : une friche riveraine de l'usine UMICORE située dans la commune, 
pollution par transfert et lessivage des sols. 
 Zone 2 : une prairie à flanc de montagne située sur le passage des vents 








Métalloïdes et ETM présents 
 Zone 1    Zone 2 
[Zn] = 15 503 mg.kg-1  [Zn] = 1349,3 mg.kg-1 
[Pb] = 209,3 mg.kg-1 
[Cu] = 2 972 mg.kg-1   [Cu] = 530 mg.kg-1  
As, Cd non déterminés  As, Cd non déterminés 
BD

Concession minière d'Enguialès (12) 
 
Situation géographique 
France, Midi-Pyrénées, Aveyron (12), Le Fel  
Situé à flanc de montagne dans un habitat boisé (pente de 35 °C), 
Altitude 474 m 
 
Localisation géographique de la concession minière d'Enguialès, (IGN France, 2005) 
  
 
     
  
 L'exploitation est réalisée par la société Minière et Métallurgique du Châtelet à partir 
de 1962. L'extraction du tungstène débute en 1969 jusqu'en 1979. 
 La composition des sols indique une forte proportion en wolframite ((Fe, Mn)WO4), 
pyrite (FeS2) et arsénopyrite (FeAsS). Les stériles sont constitués de trois types de matériaux, 
les déblais, le sable et les boues de granulométrie fine. Enfin, la destruction végétale 
engendrée par l'activité du site a conduit à la mise à nu des sols et la revégétalisation 






terrassement du site 
pour limiter l'érosion 
et le lessivage du sol, 
(Austruy, 2007) 

Métalloïdes et ETM présents : 
[As] = 1145,3 mg.kg-1 
[Cu] = 946,3 mg.kg-1 
CE





Département Haute Loire 
Plaine alluviale de l'Allier, dans une zone agricole, à proximité du village Auzon  
Altitude: 456 m 
 
Situation géographique de Auzon, Haute Loire, France, (à droite, image IGN France, 
2005), Site de la “Vieille Usine” d'Auzon, parcelle 227 d'une surface de 4 500 m² environ. 
Combinaison de 2 paysages, prairial et boisé (à gauche, Austruy, 2008) 
   
 
 Exploitation par la Compagnie Minière Métallurgique, fabrication de pesticides à 
partir du minerai arsenic. Période d'activité de 1903 à 1949, stockage de pesticides jusqu'en 
1969. 
 Le socle est constitué de gneiss. Le sol est formé d'alluvions argileux de l'Allier et de 
l'Auzon surmontés par les résidus arséniés de l'exploitation. Le ruisseau Auzon traverse le 







Métalloïdes et ETM présents 
[As] = 3163,8 mg.kg-1 
[Pb] = 910,1 mg.kg-1 
[Sb] = 797,2 mg.kg-1 
 [Cu] = 248 mg.kg-1 
C
















Auzon (43) Massif 
Central 
Haute Loire 
As, Pb, Sb, 
Cd, Cu 
Bonne Parcelle plane clôturée Oui 






Zn, Pb, Cu 




























Puy de Dôme 










Annexe III : Protocole pour la solution nutritive d'Hoagland 
(Gamborg et Wetter, 1975) 
H 
 
Solution A: Solution de microéléments  
- 2,8 g H3BO3  
- 3,4 g MnSO4, H2O  
- 100 mg CuSO4, 5H2O  
- 220 mg ZnSO4, 7H2O  
- 100 mg (NH4)6MO7O24, 4H2O  
Ajuster le volume à 1 L avec de l'eau distillée 




- 1 mL d'H2SO4 concentré 
Ajuster le volume à 200 mL avec de l'eau distillée. 




- 7,44 g Na2EDTA, 2H20  
- 10,20 g FeSO4, 7H2O (PM 278) 
Compléter le volume à environ 800 mL. 
Chauffer la solution à 70 °C à l'abri de la lumière, jusqu'à obtention d'une couleur marron-
jaune. 
Laisser refroidir, et ajuster le volume à 1 L avec de l'eau distillée. 
Stocker à 4 °C. 
 
 
Solution mère d’Hoagland (10x) 
- 9,4 g Ca(NO3)2, 4H2O  
- 5,2 g MgSO4, 7H2O  
- 6,6 g KNO3  
- 1,2 g KH2PO4  
- 10 mL solution A  
- 1 mL solution B  
Ajuster le volume à 1L avec de l'eau distillée . 
Stocker à 4 °C. 
 
 
Solution fille d’Hoagland (1x) 
- 100 mL de solution mère (10x) 
- 5 mL solution C  
Ajuster le volume à 1000 mL avec de l'eau distillée. 




Annexe IV : Dossier chanvre 
 
Organisation et réglementation de la culture du Chanvre 
 
LA CULTURE DU CHANVRE SOUS CONTRAT DE PRODUCTION, AUTORISEE AVEC DES VARIETES 
CERTIFIEES « NON DROGUE », EST SOUMISE A DECLARATIONS OFFICIELLES. 
 
Le chanvre, plante à fibres cultivée en Europe à des fins industrielles pour la fabrication de 
papiers spéciaux, ainsi que pour des produits non tissés et le textile, donne également lieu à la 
commercialisation de produits annexes à partir du bois de la tige : panneaux de particules pour 
l'ameublement, litières pour animaux, aliments de lest cellulosique, isolation et construction. 
La graine (chènevis) est utilisée en l'état ou triturée pour la pêche et l'alimentation des 
animaux de cages, des pigeons et certains gibiers. 
 
Dans le cas général, la culture se fait dans le cadre de la Politique Agricole Commune par 
inscription au dossier PAC individuel de l'agriculteur (Organisation Commune de Marché 
« fibre », jachère industrielle ou activation simple du Droit à Paiement Unique). Consultez 
votre Direction Départementale de l’Agriculture et de la Forêt). 
 
Dans certains cas particulier, la culture peut se faire « hors PAC », à la condition de faire 
parvenir au CEAPC une déclaration sur l’honneur de positionnement géographique qui sera 
communiqué aux administrations (Ministère de l’intérieur …). 
 
En effet, ce chanvre à fibres appartient à l'espèce Cannabis sativa, tout comme le chanvre à 
drogue dont il diffère par des caractéristiques morphologiques, mais surtout par sa teneur en 
un composé psychotrope spécifique : le THC (Tétrahydrocannabinol). Le chanvre 
industriel, bien que dépourvu de propriétés stupéfiantes, est soumis à une réglementation très 
stricte. 
 
REGLEMENTATION GENERALE : LA PRODUCTION, LA VENTE ET L'EMPLOI DU CHANVRE NON 
HOMOLOGUE SONT INTERDITS. 
 
MINISTERE DE LA SOLIDARITE, DE LA SANTE ET DE LA PROTECTION SOCIALE 
Décret N° 88-1231 du 29/12/88 relatif à certaines substances et préparations dangereuses – 
JO du 31/12/88 - page 16815. Article R 5181 page 16822. 
 
Sont interdits la production, la mise en marché, l'emploi et l'usage : 
 
1° - du Cannabis, de sa plante et de sa résine, des préparations qui en contiennent ou de 
celles qui sont obtenues à partir du Cannabis, de sa plante ou de sa résine ; 
 
2° - des Tétrahydrocannabinols, de leurs esters, éthers, sels, ainsi que des sels des dérivés 
précités et de leurs préparations. 
 
Des dérogations aux dispositions énoncées ci-dessus peuvent être accordées par le Ministre de 




Cependant, le Ministre chargé de la Santé, le Ministre chargé de l'Agriculture et le Ministre 
chargé de l'Industrie peuvent, par arrêté conjoint, autoriser la culture, l'importation et 
l'exportation de variétés de Cannabis dépourvues de propriétés stupéfiantes. 
 
REGLEMENTATION PARTICULIERE : DANS CERTAINES CONDITIONS, LA CULTURE DU 
CHANVRE A FIBRES EST AUTORISEE. 
 
MINISTERE DES AFFAIRES SOCIALES ET DE LA SOLIDARITE 
Arrêté du 22/08/90 portant application de l'article R.5181 pour le Cannabis – JO du 04/10/90 
page 12041, modifié par l'arrêté du 27 Mai 1997 - JO du 31/05/97,  
modifié par l’arrêté du 2 juillet 1999 – JO du 8 Juillet 1999. 
 
Le Ministre de la Solidarité, de la Santé et de la Protection Sociale, le Ministre de 
l'Agriculture et de la Forêt, le Ministre de l'Industrie et de l'Aménagement du territoire ; 
Vu le code de la Santé Publique, notamment les articles L.627 et R.5181 ; 






Sont autorisées au sens de l'article R.5181 du code susvisé, la culture, l'importation, 
l'exportation, l'utilisation industrielle et commerciale (fibres et graines) des variétés de 
Cannabis sativa répondant aux critères suivants : 
 
- le poids de THC (Tétrahydrocannabinol) de ces variétés, par rapport au poids d'un 
échantillon porté à poids constant, n'est pas supérieur à 0,20 %. 
- la détermination du taux de tétrahydrocannabinol et de la prise d'échantillons en vue de 




Les variétés autorisées sont les suivantes : 
 
* Carmagnola  * C.S.   * Delta-Llosa  * Delta-405         *Santhica 70 
* Fédora 17  * Fédrina 74  * Félina 32  * Férimon  
* Fédora 19  * Fibrimon 24  * Félina 34  * Futura  
* Fibranova  * Santhica 23  * Fibrimon 56  * Futura 75  




Le Directeur de la Pharmacie et du Médicament au Ministère de la Solidarité, de la Santé et 
de la Protection Sociale, le Directeur Général de l'Alimentation au Ministère de l'Agriculture 
et de la Forêt, et le Directeur Général de l'Industrie au Ministère de l'Industrie et de 
l'Aménagement du territoire sont chargés, chacun en ce qui le concerne, de l'exécution du 




Pour tous renseignements et précisions complémentaires, s’adresser au : 
 
COMITE ECONOMIQUE AGRICOLE DE LA PRODUCTION DU CHANVRE 




Demande relative à la culture du Chanvre dans le cadre d'activité de recherche 
adressée à la Préfecture du Cantal et de Haute Loire, à la Gendarmerie de Ste Florine 




 Je vous adresse ce courrier pour vous signaler la mise en place de culture de Chanvre, 
Cannabis sativa, variété Fedora 17,  !" #  
et sur une ancienne friche industrielle située sur la commune d'Auzon en Haute Loire. 
 
 Ces cultures s'effectuent dans le cadre d'activité de recherche sur le transfert des 
polluants métalliques entre le sol et la plante et l'utilisation d'espèces végétales dans un 
processus biologique de réhabilitation de sols industriels fortement pollués. Ce travail est 
réalisé dans le cadre de ma thèse financée par la Région Auvergne et coencadrée par Mr 
Hitmi, enseignant chercheur à l'IUT d'Aurillac et responsable du LBPV, et Mr Ledoigt du 
laboratoire PIAF-ERTAC, professeur à l'Université Blaise Pascal de Clermont Ferrand. 
 
 Cette culture est effectuée de octobre 2009 à mars 2010, dans des phytotrons, 
chambres de culture où les paramètres (température, photopériode, intensité lumineuse et 
humidité) sont contrôlées. L'accès à ces pièces est réglementé et réservé aux seuls membres 
du laboratoire, Mr Hitmi, Mme Moussard, Mr Vernay, les stagiaires Li Si, Sicard Quentin et 
Chaudière Arthur, ainsi que moi-même. 
 
 Cette étude sera suivie d'une expérimentation in-situ, effectuée de mai à octobre 2010, 
sur une friche industrielle polluée située en Haute Loire sur la commune d'Auzon. Ce terrain 
correspond à la parcelle 227 section AD du plan cadastral de la commune d'Auzon (planche 
AC, DGI, 2006). La culture s'étend sur une surface totale de 100 m² (10 * 10 m²). Cette 
expérimentation est réalisée en accord avec Mr le Maire d'Auzon et Mr le Préfet de Haute-
Loire d'après la convention signée par les trois parties en janvier 2008. L'accès à la parcelle 
nécessite une autorisation et un contrôle de la part de la mairie d'Auzon, seuls les membres du 
laboratoire, Mr Hitmi, Mme Moussard, Mr Vernay, les stagiaires Li Si, Sicard Quentin et 
Chaudière Arthur, ainsi que moi-même y avons accès. 
   
 Vous trouverez ci-joint une note relative à la culture du chanvre en France, la 
déclaration CEAPC de notre laboratoire ainsi qu'une copie de la convention concernant 
l'utilisation de ce site pollué comme terrain d'expérimentation pour notre laboratoire. 
 Restant à votre disposition pour tout renseignement complémentaire, je vous prie 
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DEVIS N° 2                                                                                                                                    RECOLTE 2010 
 
A RETOURNER A LA CCPSC AVEC VOTRE REGLEMENT 

Nom – Prénom   Austruy Annabelle...……………....………………………………………….….…. 
 
Adresse          IUT Clermont Ferrand  
  Laboratoire de Physiologie et Biotechnologie Végétale 
  100 rue de l'Egalité 15000 Aurillac cedex 
 
N° Tél : 0471455755      N° Portable : 0687015187 
Votre n° TVA Intracommunautaire : FR  _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 
 
POSSEDEZ-VOUS UN NUMERO D’IDENTIFICATION AGRICOLE (PACAGE) 




envisagez-vous la culture dans le cadre de l'inscription au dossier PAC (activation du Droit à Paiement Unique) 
 
                                                                     OUI                           NON     
 
IMPERATIF : IDENTIFICATION PARCELLAIRE 
 
LIEUX DE CULTURE  
 
 CP & COMMUNE              IDENTIFICATION CADASTRALE DES PARCELLES           SUPERFICIE CHANVRE 
 
Auzon 43 390 Parcelle 227 section AD, plan cadastral Auzon  100 m² 
 
…………………..  …………………………………………………………...…  …………………...….….. 
 
…………………..  …………………………………………………………...…  …………………...….….. 
 
…………………..  …………………….……………………………………......  …………………..…..…. 
 
…………………..  …………………………………………………………....  .…….……...……….…... 
 
      Superficie totale cultivée en chanvre     100 m² 
 
UTILISATION                                  Travaux de recherche, culture in-situ sur sol contaminé à l'As 
 








 Déclaration de vol de culture de chanvre, C. sativa Fedora 17, Gendarmerie 
Nationale de Ste Florine, le 31/08/2010 
 
Monsieur,  
 Les travaux menés par le Laboratoire de Physiologie et Biotechnologies Végétales 
dans le cadre de mon doctorat sur le site de la Vieille Usine d'Auzon ont aboutit à la mise en 
place de deux types de culture sur la parcelle 227 depuis le 02-06-10 ainsi que l'installation de 
2 parcelles témoins situées au bord de l'Allier sur les terres de Mr Cornaire. Il s'agit d'une 
culture de C. sativa variété Fédora 17 et d'une culture prairiale, réparties sur 26 parcelles de 
10 m². La culture de chanvre a été déclarée à l'Institut Technique du Chanvre ainsi qu'à la 
gendarmerie de Ste Florine et d'Aurillac, à la mairie d'Auzon et d'Aurillac et à la préfecture 
d'Aurillac. Celles-ci devaient être récoltées le 30 et 31 août 2010.  
 Le jeudi 26 août 2010, j'ai constaté la dégradation de nos parcelles de culture, 
matérialisée par l'arrachage de l'ensemble des pieds de chanvre (C. sativa). Cela représente 9 
parcelles de 10 m² situées sur le site pollué et une parcelle témoin de 10 m² proche de l'Allier. 
La dégradation a eu lieu entre le mardi 17 aout 2010 (date de ma dernière visite) et le jeudi 26 
août 2010. Notre laboratoire a décidé de porter plainte au nom de l'Université d'Auvergne 
pour travaux de recherche saccagés. Je serais jeudi 2 septembre 2010 à Auzon, je profiterai de 
cette occasion pour venir déposer plainte. 
 Au delà de la perte matériel et de l'impact sur mes travaux de thèse, la question de la 
toxicité du produit, cultivé sur des terres contaminées en métaux (essentiellement arsenic, 
plomb, cadmium, antimoine), pourrait éventuellement se poser. Nos analyses étant réalisées 
par un laboratoire du Canada, les résultats sur un éventuel transfert ne seront pas disponibles 
avant un mois. 
 Je reste à votre disposition pour tout renseignement complémentaire. Veuillez 
accepter, Monsieur, mes sincères salutations. 
 





 Annexe V : Relevé floristique des différentes parcelles expérimentales pour le 
procédé de phytostabilisation sur la friche industrielle de la "Vieille Usine" 
d'Auzon réalisé dans la semaine du 30/08/2010 au 03/09/2010. 
 
3 relevés par parcelle expérimentale de 9 m² ont été effectués sur des surfaces de 1 m² 
sélectionnées aléatoirement. 
L'échelle des coefficients d'abondance-dominance (A) de Braun-Blanquet est définie comme 
suit.  
 
Coef recouvrement Valeurs 
0 (+) 1 -3 ind 
1 < 5 % 
2 5 % - 25 % 
3 25 % - 50 % 
4 50 % - 75 % 
5 > 75 % 
 
Les coefficients d'abondance dominance sont déterminés visuellement. 
 















Parcelle témoin végétation naturelle (AT VN) 
 
AT VN 
Espèces     Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. retroflexus Amaranthe réfléchie Amaranthaceae 3 3 1 2,33 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 0 - - 0,00 
S. vulgaris Silène enflée Caryophyllaceae 1 - 1 0,67 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 1 1 1,00 
M. sylvestris Grande mauve  Malvaceae - - 0 0,00 
E. repens Chiendent officinal Poaceae 1 1 1 1,00 
R. fruticosus Ronce sauvage Rosaceae 2 2 3 2,33 




Parcelle témoin association végétale introduite 
 
AT AV 
Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 1 1 1 1,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 1 1 0 0,67 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 1 1 1 1,00 
V. faba Fèverolle Fabaceae 0 1 0 0,33 
A. millefolium Achillée millefeuille Asteraceae - 1 0 0,33 
S. latifolia Compagnon blanc Caryoplyllaceae 1 - 0 0,33 
E. cyprarissias Euphorbe petit cyprès Euphorbiaceae - 1 - 0,33 
P. lanceolata Plantain lancéolée Plantaginaceae 2 1 1 1,33 
A. retroflexus Amaranthe réfléchie Amaranthaceae 2 2 2 2,00 
L. autumnalis Léontodon d'automne Asteraceae 1 - - 0,33 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 0 0 0 0,00 
C. rubrum Chénopode rouge Chenopodiaceae 1 - 1 0,67 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 1 1 1,00 
T. pratense Trèfle des près Fabaceae 1 0 0 0,33 
G. robertianum L'herbe à robert Geraniaceae 0 - 0 0,00 
M. sylvestris Grande mauve Malvaceae 0 - - 0,00 
E. repens Chiendent officinal Poaceae 1 1 2 1,33 
P. oleracea Pourpier Portulacaceae 0 - - 0,00 
R. fruticosus Ronce sauvage Rosaceae 1 2 1 1,33 
U. dioica Grande ortie Urticaceae - 0 - 0,00 









Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 2 2 2 2,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 1 1 1 1,00 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 1 - 0 0,33 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae - 1 2 1,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 2 2 2,00 
J. inflexus Jonc glauque Juncaceae 1 - - 0,33 
A. stolonifera Agrostide stolonifère Poaceae - 2 0 0,67 
Nbre esp / m²   
  
5 5 6 5,33 
P2-5  
A. elatius Avoine élevée Poaceae 0 0 0 0,00 
A. capillaris Agrostie commune Poaceae 3 1 2 2,00 
A. millefolium Achillée millefeuille Asteraceae 1 3 2 2,00 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae - 0 1 0,33 
E. vulgare Vipérine commune Boraginaceae 1 - - 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 1 2 1,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 0 - 0 0,00 
Q. petrea Chêne rouvre Fagaceae - 0 - 0,00 
J. inflexus Jonc glauque Juncaceae 1 - - 0,33 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae - 1 1 0,67 
Nbre esp / m²   
  
7 7 7 7,00 
P3-6 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 1 0 - 0,33 
A. capillaris Agrostie commune Poaceae 1 1 2 1,33 
A. millefolium Achillée millefeuille Asteraceae 2 2 1 1,67 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae - - 1 0,33 
E. cyparissias Euphorbe petit cyprès Euphorbiaceae 1 1 2 1,33 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 1 - - 0,33 
D. carotta Carotte sauvage Apiaceae 0 2 0 0,67 
E. vulgare Vipérine commune Boraginaceae - - 1 0,33 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 0 0 0 0,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 1 1 1,00 
K. arvensi Knotie des champs Dipsacaeae 1 1 - 0,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae - - 1 0,33 
C. scoparius Genêt à balai Fabaceae - 2 - 0,67 
A. stolonifera Agrostide stolonifère Poaceae 1 - 1 0,67 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae 1 1 - 0,67 
P. oleraceae Pourpier Portulacaceae 1 - 0 0,33 
Nbre esp / m² 
    










Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 1 - 1 0,67 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 1 1 1 1,00 
D. glomerata Dactyle aggloméré Poaceae 1 - - 0,33 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae - 1 1 0,67 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 2 1 1 1,33 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 0 1 1 0,67 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 0 1 0,67 
E. cyparissias Euphorbe petit cyprès Euphorbiaceae 1 1 - 0,67 
P. lanceolata Plantain lancéolée Plantaginaceae - 1 - 0,33 
L. pyrenaicus Liondent des pyrénées Asteraceae - - 0 0,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 1 2 1,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 2 0 1 1,00 
Nbre esp / m²   
  
9 9 9 9,00 
P2-2 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 1 - - 0,33 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 0 - - 0,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 - - 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 - - 0,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 2 - - 0,67 
Nbre esp / m²     5 0 0 1,67 
P3-8 
A. elatius Avoine élevée Poaceae - 0 - 0,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae - 1 2 1,00 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 0 - - 0,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 0 0 1 0,33 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae - 0 - 0,00 
A. millefolium Achillée millefeuille Asteraceae - 0 - 0,00 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 1 1 1,00 
E. cyparissias Euphorbe petit cyprès Euphorbiaceae 1 1 0 0,67 
P. lanceolata Plantain lancéolée Plantaginaceae 1 0 0 0,33 
D. carotta Carotte sauvage Apiaceae 0 - - 0,00 
L. pyrenaicus Liodent des pyrénées Asteraceae - 0 1 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 2 1 1,67 
C. rotundifolia Campanule à feuille ronde Campanulaceae 0 - 2 0,67 
S. vulgaris Silène enflé Caryohpyllaceae 0 - 1 0,33 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 0 1 0,67 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae - 1 1 0,67 
Nbre esp / m² 






Parcelles polluées association végétale introduite - Apport Fe 
 
AP AV (Fe) 
P1-1 
Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 1 1 1 1,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 3 3 2 2,67 
D. glomerata Dactyle aggloméré Poaceae 1 1 1 1,00 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 1 1 1 1,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
M. Lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 0 - 1 0,50 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 1 1 0 0,67 
V. faba Fèverolle Fabaceae 0 0 - 0,00 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 1 1 1,00 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae 0 0 - 0,00 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 1 1 1 1,00 
C. arvense Chardon des champs Asteraceae - 0 - 0,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 1 2 1,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 0 1 1 0,67 
Q. petrea Chêne rouvre Fagaceae 0 - 0 0,00 
R. acetosola Rumex petite-oseille Polygonaceae 0 0 1 0,33 
Nbre esp / m²   
  
15 14 13 14,00 
P2-4 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 0 - 1 0,33 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 0 - - 0,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 0 0 1 0,33 
V. faba Fèverolle Fabaceae - 0 - 0,00 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 1 1 1,00 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae 1 0 - 0,33 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 2 1 2 1,67 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 1 0 - 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 0 1 1,00 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 2 1 1,33 
S. arvensis Laiteron des champs Asteraceae 0 - 0 0,00 
Q. petrea Chêne rouvre Fagaceae - 0 0 0,00 
E. amygdaloides Euphorbe des bois Euphorbiaceae - 0 - 0,00 
E. repens Chiendent officinal Asteraceae 1 - 0 0,33 
Nbre esp / m² 
    
















Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 1 1 1 1,00 
A. elatius Avoine élevée Poaceae - - 0 0,00 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae - - - 0,00 
V. faba Fèverolle Fabaceae 0 0 - 0,00 
A. millfolium Achillée millefeuille Asteraceae 1 1 0 0,67 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 2 1 1 1,33 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae 1 1 1 1,00 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 1 1 2 1,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 1 1 1,00 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae - 1 - 0,33 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 1 1 0 0,67 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae 1 1 0 0,67 
D. carotta Carotte sauvage Apiaceae 0 0 0 0,00 
C. scoparius Genêt à balai Fabaceae - 0 - 0,00 
Nbre esp / m² 
    
























Parcelles polluées association végétale introduite - Apport MO 
 
AP AV (MO) 
P1-3 
Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 0 0 0 0,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 3 2 3 2,67 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 1 2 2 1,67 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 2 1,33 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 1 - 0 0,33 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 1 0 - 0,33 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 0 0 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 2 1 1,33 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 1 1 1,00 
G. robertianum L'herbe à Robert Geraniaceae - 0 0 0,00 
Nbre esp / m² 
    
9 9 9 9,00 
P2-6 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 1 1 1 1,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 2 2 - 1,33 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 0 1 0 0,33 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 2 0 1,00 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 1 - 0 0,33 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 
- 0 0 0,00 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 1 1 1,00 
E. cyparissias Euphorbe petit cyprès Euphorbiaceae - - 1 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 2 2 2 2,00 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 1 2 1,33 
Nbre esp / m²     8 8 9 8,33 
P3-2 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae - - 0 0,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 - 1 0,67 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 - - 0,33 
E. repens Chiendent officinal Poaceae 0 - 1 0,33 












Parcelles polluées association végétale introduite - Apport Fe + MO 
 
AP AV (Fe + MO) 
P1-7 
Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae 2 1 1 1,33 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 2 1 2 1,67 
H. lanatus Houlque laineuse Poaceae 1 0 1 0,67 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 0 0,67 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 1 0 1 0,67 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 0 0 - 0,00 
V. faba Fèverolle Fabaceae - 0 0 0,00 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae - 0 1 0,33 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 2 2 1 1,67 
A. retroflexus Amaranthe réfléchie Amaranthaceae - 0 - 0,00 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 1 - 0 0,33 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 1 2 1,33 
Q. petrea Chêne rouvre Fagaceae 0 1 0 0,33 
R. fruticosus Ronce sauvage Rosaceae - - 0 0,00 
Nbre esp / m²   
  10 12 12 11,33 
P2-3 
A. elatius Avoine élevée Poaceae - 1 0 0,33 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 0 0 1 0,33 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae - 1 0 0,33 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae 1 1 1 1,00 
O. viciifolia Sainfoin cultivé Fabaceae 1 1 - 0,67 
V. faba Fèverolle Fabaceae - 0 - 0,00 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 1 0 1 0,67 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae - 0 - 0,00 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 0 2 1 1,00 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 0 2 1 1,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 2 1 1,33 
E. amygdaloides Euphorbe des bois Euphorbiaceae 0 - - 0,00 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 1 1 1,00 
Q. petrea Chêne rouvre Fagaceae 0 - - 0,00 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae - 1 0 0,33 

















Espèces Coef abondance-dominance 
Nom latin Nom francais Famille Zone 1 Zone 2 Zone 3 Moy/esp 
A. elatius Avoine élevée Poaceae - - 0 0,00 
A. capillaris Agrostide commune Poaceae 0 1 0 0,33 
L. corniculatus Lotier corniculé Fabaceae 1 1 1 1,00 
M. lupulina Luzerne lupuline Fabaceae - 1 1 0,67 
A. millefolium Achillée millefeuille Asteraceae 0 1 - 0,33 
S. latifolia Compagnon blanc Caryophyllaceae 2 2 1 1,67 
E. cyparissias Euphorbe petit-cyprès Euphorbiaceae 1 - - 0,33 
P. lanceolata Plantain lancéolé Plantaginaceae 2 1 - 1,00 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae 1 0 2 1,00 
C. arvensis Liseron des champs Convolvulaceae 1 - 0 0,33 
E. arvense Prêle des champs Equisetaceae 1 - 1 0,67 
L. repens Linaire rampante Scrophulariaceae 2 2 1 1,67 
C. scoparius Genêt à balai Fabaceae 1 1 1 1,00 
D. carotta Carotte sauvage Apiaceae 1 - 0 0,33 
S. vulgaris Silène enflé Caryophyllaceae - 0 1 0,33 
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